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 As microalgas desempenham um importante papel ecológico atuando como 
produtores primários nos ecossistemas aquáticos. Entretanto, algumas espécies 
podem crescer intensivamente e formar florações com efeitos deletérios. No 
ambiente marinho, florações dessas microalgas nocivas podem causar a morte de 
organismos por depleção de oxigênio, danos físicos ou liberação de substâncias 
tóxicas. Podem, ainda, prejudicar o homem por causarem prejuízos econômicos às 
atividades da pesca, aqüicultura e turismo, ou problemas de saúde pela 
contaminação de alimentos com suas toxinas, as ficotoxinas. Este trabalho integrou 
o Projeto ALARME (FNMA/PROBIO CVI 008/2002) e buscou quantificar a 
abundância de microalgas potencialmente nocivas no complexo estuarino de 
Paranaguá (CEP), PR, detectar a presença de ficotoxinas em moluscos filtradores e 
testar a toxicidade de algumas microalgas em laboratório. Para tanto, entre agosto 
de 2002 e outubro de 2003 foram realizadas dez amostragens aproximadamente 
bimestrais em seis estações de coleta dentro das baías de Paranaguá e Antonina. 
Foi coletada água em três estratos - superfície, meio e fundo - para a análise 
qualitativa e quantitativa do fitoplâncton, de variáveis ambientais e clorofila-a. O 
molusco filtrador “sururu” (Mytella guyanensis) foi amostrado em três locais para a 
análise do acúmulo de ficotoxinas paralisantes, diarréicas e amnésicas por meio de 
bioensaios e cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE). Algumas cepas de 
microalgas potencialmente tóxicas foram isoladas de amostras do ambiente e 
cultivadas em laboratório. Seu crescimento foi medido e a toxicidade analisada por 
cromatografia líquida e testes com invertebrados marinhos e camundongos. Foram 
encontradas, durante o estudo, as seguintes microalgas que integram a lista de 
espécies potencialmente tóxicas da IOC/UNESCO – Chattonella spp., Dinophysis
acuminata, Gymnodinium catenatum, Heterosigma akashiwo, Phaeocystis spp.,
Prorocentrum minimum e Pseudo-nitzschia spp. – além de outras microalgas 
potencialmente nocivas de importância local, como Coscinodiscus wailesii e 
Trichodesmium erythraeum. Em geral, a abundância e diversidade das algas nocivas 
foram maiores durante a primavera (outubro a dezembro) e entre o final do verão e 
início do outono (fevereiro a abril). Suas ocorrências foram mais importantes nas 
estações localizadas na foz do estuário e na região que divide as baías de 
Paranaguá e Antonina. Em dezembro de 2002, o teste para detecção de toxinas 
diarréicas (DSP) no molusco M. guyanensis teve um resultado positivo, associado à 
presença do dinoflagelado D. acuminata na água, em concentrações de até 4.566 
cels.L-1. Em cultivo, H. akashiwo foi tóxica para juvenis do misidáceo Mysidopsis
juniae (CL50: 1.821  545 cels.mL-1) e inibiu o desenvolvimento larval do molusco 
Perna perna (CE50: 3.567  294 cels.mL-1). Confirmou-se, em cultivo, a produção de 
toxinas paralisantes (PSP), principalmente as do tipo N-sulfocarbamoil C-1 e C-2, em 
uma cepa de G. catenatum. A toxicidade máxima medida foi de 19,440  3,094 g 
STXeq. cel-1. Das quatro cepas cultivadas de Pseudo-nitzschia spp., uma produziu a 
toxina amnésica (ASP) ácido domóico numa concentração de até 0,152 ± 0,022 
g.cel-1. Esta investigação forneceu um panorama preliminar acerca da presença e 
distribuição das algas nocivas no CEP e confirmou a produção de toxinas 
amnésicas, diarréicas e paralisantes por microalgas que lá são encontradas. O 
trabalho apresentou, ainda, diretrizes para a elaboração e desenvolvimento de um 
programa de monitoramento de algas nocivas e ficotoxinas no CEP. 
 





 Microalgae have an important ecological role as primary producers in the 
aquatic environments. However, some species may growth intensively and form a 
harmful bloom. In marine environments, these blooms may kill animals by oxygen 
depletion, physical damages, or release of toxic substances. Furthermore, harmful 
algal blooms may also cause losses to economic activities such as fishing, 
aquaculture and tourism, and damage the public health by seafood contamination 
with phycotoxins. This work was part of the ALARME Project (FNMA/PROBIO CVI 
008/2002). It aimed to quantify the abundance of harmful algae in the estuarine 
complex of Paranaguá (ECP), Paraná State; to detect phycotoxins in shellfish and; to 
check the toxicity of some microalgae in culture. Therefore, ten nearly bimonthly 
samplings were made between August 2002 and October 2003, in six points in the 
Paranaguá Bay and Antonina Bay. Water samples were taken in three depths - 
surface, middle and bottom - for analyses of phytoplankton, chlorophyll-a and 
physical and chemical parameters. Shellfish samples ("sururu" - Mytella guyanensis) 
were taken in three points for analyses of amnesic, paralytic and diarrhetic toxins by 
high performance liquid chromatography (HPLC) and mice bioassays. Finally, some 
strains of potentially toxic algae were cultivated for both growth and toxicity tests. 
During the work, some algae that integrate the list of toxic species of the 
Intergovernmental Oceanographic Commission (IOC) of UNESCO were found – 
Chattonella spp., Dinophysis acuminata, Gymnodinium catenatum, Heterosigma 
akashiwo, Phaeocystis spp., Prorocentrum minimum, and Pseudo-nitzschia spp. – 
besides other potentially harmful species with regional importance, such as 
Coscinodiscus wailesii and Trichodesmium erythraeum. In general, the harmful algae 
abundance and diversity were higher during the spring (October to December) and 
between the late summer and beginning of autumn (February to April). The presence 
of these species was more conspicuous near the estuary mouth and at the 
transicional region between Paranaguá Bay and Antonina Bay. In December of 2002, 
the test for detection of diarrhetic toxins (DSP) in one shellfish M. guyanensis sample 
was positive. The sample was taken in the same place where the dinoflagellate D.
acuminata was found in concentrations up to 4.6 103 cells.L-1. In culture, H. akashiwo 
was toxic to misidacean Mysidopsis juniae juveniles (LC50: 1.8  0.5 106cells.L-1) and 
inhibited the larval development of the mussel Perna perna (LE50: 3.6  0.3 
106cells.L-1). Also in culture, the production of paralytic toxins (PSP), mainly C-1 and 
C-2, was confirmed in one strain of G. catenatum, in concentrations up to 19.44  3.1 
g STXeq. cell-1. At least one of the strains cultivated of Pseudo-nitzschia spp. 
produced domoic acid, an amnesic toxin (ASP), in concentrations up to 0.152  0.022 
g. cell-1. This investigation gave a preliminary prospect about the presence and 
distribution of the harmful algae in the ECP, and confirmed the production of 
amnesic, paralytic and diarrhetic toxins by algae locally found. The work also 
provided basic support for the elaboration and development of a monitoring program 
of harmful algae and toxins in the ECP. 
 
KEY WORDS: harmful algae, toxins, monitoring, Paranaguá, phytoplankton.  
1  INTRODUÇÃO 
 
As algas são um grupo polifilético, formado por plantas fotossintetizantes 
muito diversificadas, que não possuem raízes, folhas e tecido vascular. Algumas 
algas não realizam fotossíntese, mas são classificadas como tais devido à sua 
estreita semelhança com as formas fotossintetizantes (HOEK; MANN; JAHNS, 
1995). Nos ambientes aquáticos, as microalgas compõem o fitoplâncton, um 
conjunto de organismos adaptados à vida na coluna d’água, e cuja capacidade de 
locomoção não é suficiente para superar os deslocamentos da mesma (HARRIS, 
1986). O fitoplâncton desempenha a função de produtor primário e, por meio de 
relações tróficas, a matéria orgânica e a energia contida nestes organismos são 
transferidas aos demais.  
Apesar desse importante papel ecológico, as microalgas podem se tornar 
deletérias ao ambiente, através de eventos conhecidos como “blooms” ou florações 
de algas nocivas. Uma floração é um fenômeno natural, comumente caracterizado 
pelo elevado crescimento de determinadas microalgas em um curto espaço de 
tempo, motivado por um conjunto de condições favoráveis e que resultam em 
grandes abundâncias celulares na água. Contudo, em alguns casos, mesmo baixas 
concentrações de microalgas já são suficientes para manifestar um efeito danoso, o 
que caracteriza o evento como uma floração (Van DOLAH, 2000). Como exemplo, 
os dinoflagelados Pfiesteria piscicida Steidinger et Burkholder (BURKHOLDER; 
GLASGOW JUNIOR, 1997) e Dinophysis spp. (SMAYDA, 1997b) podem conferir 
nocividade mesmo estando presentes em concentrações menores do que mil células 
por litro de água. No ambiente marinho, as florações de algas nocivas têm ocorrido 
com freqüência crescente nos últimos anos, prejudicando os ecossistemas 
aquáticos, os organismos que nele habitam ou ainda ao homem (HALLEGRAEFF, 
2003). 
Embora todas as florações nocivas sejam conhecidas popularmente como 
“marés vermelhas”, por causa da coloração que a água assume com a presença de 
elevada concentração de microalgas, algumas florações podem adquirir uma 
coloração marrom, amarelada ou esverdeada, ou ainda, não causarem 
descolorações perceptíveis na água (BUSHAW-NEWTON; SELLNER, 1999). A 
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coloração produzida depende da composição e concentração de pigmentos na alga 
que forma a floração. As cianofíceas geralmente formam florações que são vistas 
como espumas verdes flutuantes (AZEVEDO; CARMOUZE, 1994); Aureococcus
spp. e Aureoumbra spp. podem formar as “marés marrons” em lagunas costeiras 
(BRICELJ; LONSDALE, 1997); ao passo que os dinoflagelados Alexandrium spp., 
Gymnodinium breve Davis (= Karenia brevis G. Hansen et Moestrup) e Noctiluca
spp. formam florações verdadeiramente vermelhas. Contudo, o dinoflagelado 
heterótrofo Pfiesteria piscicida, várias espécies de Dinophysis e a microalga 
bentônica Gambierdiscus toxicus Adachi et Fukuyo podem exercer efeitos deletérios 
sem que se perceba alguma alteração na coloração da água (BUSHAW-NEWTON; 
SELLNER, op cit.). 
Conforme Hallegraeff (2003), as microalgas nocivas de ambientes marinhos 
podem causar danos distintos, tais como: a depleção de oxigênio decorrente da 
decomposição da matéria orgânica morta gerada no final da floração; a mortalidade 
de organismos aquáticos através da liberação de substâncias prejudiciais na água 
ou de danos físicos ocasionados pela elevada concentração das microalgas; e a 
produção de ficotoxinas, que podem afetar os animais e intoxicar seres humanos por 
ingestão de frutos do mar contaminados. Além disso, as florações de algas nocivas 
são capazes de exercer expressivos impactos econômicos, principalmente sobre as 
atividades da pesca, aqüicultura e turismo.  
As ficotoxinas marinhas que afetam a saúde humana estão agrupadas 
segundo os sintomas gerados no organismo receptor e o tipo de biomolécula de que 
são formadas (Tabela 1). Os grupos recebem o nome da intoxicação que causam: 
ASP (envenenamento amnésico por consumo de mariscos), DSP (envenenamento 
diarréico por consumo de mariscos), NSP (envenenamento neurotóxico por consumo 
de mariscos), PSP (envenenamento paralisante por consumo de mariscos) e CFP 
(envenenamento por consumo de peixes – Ciguatera). Mais recentemente, uma 
nova síndrome foi descrita na Irlanda, a AZP (envenenamento por azaspirácido). A 
principal via de intoxicação humana é através do consumo de moluscos filtradores, 
que acumulam toxinas durante sua atividade alimentar. Todas as toxinas produzidas 
por microalgas que afetam a saúde humana são termoestáveis, ou seja, o cozimento 
de frutos-do-mar contaminados não ameniza a toxicidade dos mesmos (Van 
DOLAH, 2000).  
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Síndrome ASP DSP PSP
Envenenamento amnésico Envenenamento diarréico Envenenamento paralisante
por consumo de mariscos por consumo de mariscos por consumo de mariscos
Algas Diatomáceas do gênero Os dinoflagelados Os dinoflagelados
produtoras Pseudo-nitzschia (1), Amphora Prorocentrum lima e diversas Gymnodinium catenatum e
coffeaeformis (2), Nitzschia espécies do gênero algumas espécies dos gêneros
navis-varingica (3) Dinophysis (12) Alexandrium e Pyrodinium (22)
Vetores de Moluscos bivalves e peixes Moluscos bivalves Moluscos bivalves
intoxicação filtradores
Sintomas em Náuseas, vômitos, diarréias e Náuseas, vômitos, diarréias e Formigamento em torno dos
casos leves cólicas abdominais (4) cólicas abdominais (6) lábios, face e pescoço, fisgadas
nas pontas dos dedos, cefaléia,
vômitos, náuseas e diarréias (6)
Sintomas em Diminuição do reflexo à dor, A exposição crônica pode Paralisia muscular, dificuldade
casos graves tontura, desorientação e perda gerar tumores gástricos (13) em respirar, sensação de
de memória de curto prazo (4) choque, paralisia respiratória (6)
Tratamento Não há tratamento, pode ser Apenas evitar desidratação, Aplicar lavagem estomacal e
dos enfermos fatal e podem ocorrer ataques a recuperação se dá em 2 a respiração artificial, aguardando
 ou acessos (5)  3 dias; não é fatal (6,14) terminar o efeito; pode matar (6,23)
Principais Ácido domóico (AD) e os Ácido ocadáico (AO) e Saxitoxina (STX), neo-saxitoxina
toxinas  isômeros ácido isodomóico as dinofisis-toxinas (DTX) (15) (neo-STX), goniautoxinas (GTX)
envolvidas D2, D3 e F4 (6) e toxinas sulfocarbamoil (C) (24)
Características Aminoácido tricarboxílico Poliéteres ácidos Guanidinas heterocíclicas
químicas hidrossolúvel lipossolúveis
Mecanismo de Atua como análogo do neuro- Inibe a enzima fosfatase e Liga-se ao sítio 1 do canal de 
ação transmissor glutamato; causa causa a hiperfosforilação das sódio, inibindo a condutividade
ativação persistente dos canais proteínas e canais iônicos no e causando um bloqueio da
de cálcio, levando à depleção epitélio intestinal, provocando atividade neuronal; o primeiro
de energia, expansão celular e um balanço hídrico anômalo local de ação é o sistema
morte dos neurônios (7) e a perda de fluidos (16,17) nervoso periférico (14)
Histórico Único caso de envenenamento Primeiros casos registrados Acredita-se que o primeiro caso
humano no Canadá, em 1987: na Holanda em 1961 (18); mas registrado seja a intoxicação
107 enfermos e 3 pessoas de a descrição somente ocorreu que matou navegadores no 
saúde debilitada morreram (8,9) no Japão, na década de 70 (19) Canadá, em 1793 (25)
Particularidades O termo ácido domóico deriva Antigamente, incluiam-se as As saxitoxinas podem ser fatais
e curiosidades de "domoi", o nome em japonês pectenotoxinas (PTX) e ao homem em doses pequenas
para a macroalga Chondria iessotoxinas (YTX) entre as como 0,5 mg (6); sabendo que
armata , de onde se extraiu a toxinas diarréicas. Apesar de moluscos podem conter, em 
toxina pela primeira vez (10) ; extraídas em conjunto, elas raras ocasiões, doses de 10 mg
Antes de intoxicar humanos, não causam distúrbios gastro- em 100 g de carne, a ingestão
o ácido domóico já era intestinais, mas sim efeitos de um único marisco pode 
conhecido como um remédio hepatotóxicos (20) e matar um homem (14)
popular para matar vermes em cardiotóxicos (21), 
crianças japonesas (11) respectivamente
Referências: (1) Bates, 2000; (2) Shimizu et al., 1989; (3) Kotaki et al., 2000; (5) Pocklington et al., 1990; (6) Hallegraeff, 2003;
    (7) Premazzi e Volterra, 1993; (8) Xi e Ramsdell, 1996; (9) Perl et al., 1990; (10) Todd, 1993; (10) Daigo, 1959; (11) Takemoto e Daigo 
     apud Bates, 1998; (12) Lee et al., 1989; (13) Landsberg, 1996; (14) Van Dolah, 2000; (15) Reguera, 2003; (16) Cohen, Holmes e
    Tsukitani, 1990; (17) Gauss et al., 1997; (18) Korringa e Roskan, 1961; (19) Yasumoto et al., 1978; (20) Hamano, Kinoshita e 




A toxina responsável por envenenamentos do tipo ASP, o ácido domóico, foi 
isolada pela primeira vez em alguns gêneros de macroalgas (DAIGO, 1959). Com o 
passar do tempo, descobriu-se que diversas espécies de diatomáceas do gênero 
Pseudo-nitzschia H. Peragallo também eram capazes de produzir a toxina (BATES, 
2000). Além destas espécies, que possuem ampla distribuição e atualmente se 
constituem nas mais conhecidas e importantes produtoras de ácido domóico, outras 
duas espécies de diatomáceas, Amphora coffeaeformis (C.A. Agardh) Kützing e 
Nitzschia navis-varingica Lundholm et Moestrup (SHIMIZU et al. 1989; KOTAKI et al. 
2000) também podem produzir a toxina. 
As toxinas paralisantes, por sua vez, são produzidas por dinoflagelados que 
ocorrem em águas temperadas e tropicais (Van DOLAH, 2000). Antes de 1970, 
eventos de PSP aconteciam exclusivamente na América do Norte, Europa e Japão. 
Duas décadas mais tarde eles já eram documentados também na América do Sul, 
Austrália, sudeste da Ásia e Índia (HALLEGRAEFF, 1993). Atualmente, estes 
eventos atingiram uma distribuição global, com relatos na América Central, África, 
China e toda a região da Australásia (HALLEGRAEFF, 2003). Entre os organismos 
produtores de toxinas paralisantes estão Gymnodinium catenatum Graham e 
algumas espécies dos gêneros Alexandrium Halim e Pyrodinium Plate (IOC, 2003).  
Por fim, as toxinas diarréicas são produzidas pelos dinoflagelados 
Prorocentrum lima Dodge e várias espécies de Dinophysis Ehrenberg (LEE et al., 
1989). Diversas espécies tóxicas de Dinophysis já foram encontradas ao longo da 
costa brasileira, como D. acuminata Clapadère et Lachmann (PR, SC e RS), D.
acuta Ehrenberg (SC), D. caudata Saville-Kent (litorais nordeste, sudeste e sul), D.
fortii Pavillard (RS), D. mitra (Schutt) Abe (RS), D. rotundata Clapadère et Lachmann 
(SC e RS) e D. tripos Gourret (SC e RS) (CARDOSO, 1993; RÖRIG et al., 1998; 
SEELIGER; ODEBRECHT; CASTELLO, 1998; YONEDA, 1999; SCHMITT; 
PROENÇA, 2000; MAFRA JUNIOR et al., 2004). Tendo em vista a diversidade e a 
ampla distribuição de espécies tóxicas, o DSP representa um problema em potencial 
para a costa brasileira. Além dessas, várias outras espécies de Dinophysis já foram 
encontradas no Brasil e, atualmente, existe uma tendência a se considerar todas as 
espécies deste gênero como potencialmente promotoras de DSP. 
Mesmo não produzindo as referidas toxinas, algumas espécies de rafidofíceas 
(i.e. Heterosigma akashiwo (Hada) Hada, Chattonella antiqua (Hada) Ono), de 
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primnesiofíceas (Chrysochromulina polylepis Manton et Parke, Primnesium parvum 
N. Carter) e de dinoflagelados (Karenia mikimotoi (Miyake et Kominami ex Oda) G. 
Hansen et Moestrup), entre outras, podem promover a morte de organismos 
aquáticos. Eventos de mortalidade de animais marinhos passaram a ser mais 
evidentes com o crescimento da atividade de cultivo de peixes em sistemas de 
tanque-rede, onde os peixes permanecem confinados dentro de estruturas que 
permitem a passagem de água, mas limitam sua locomoção. As populações naturais 
de peixes são menos suscetíveis a este problema, já que são capazes de se 
deslocar livremente, evitando o contato com a floração da alga nociva. Conforme 
HALLEGRAEFF (2003), um dos problemas mais comuns nas fazendas de peixes é a 
produção de ácidos graxos e galactolipídeos por microalgas. Os peixes podem 
morrer também pela diminuição na concentração de oxigênio dissolvido na água ou 
por danos ao sistema branquial, tais como hemorragia nos capilares, asfixia por 
superprodução de muco, infecções secundárias no tecido danificado e disfunção da 
troca gasosa nas brânquias (RENSEL, 1993), podendo gerar aumento na 
concentração do íon cloreto no sangue (ROSEMBERG; LINDAHL; BLANCK, 1988). 
A ingestão, acidental ou voluntária, de uma grande quantidade de células também 
pode provocar a morte de organismos marinhos por entupimento das brânquias e 
conseqüente asfixia. Outros mecanismos, como a produção de toxinas similares à 
brevetoxina por rafidofíceas (KHAN; ARAKAWA; ONOUE, 1997), possivelmente 
estão envolvidos na morte de animais em contato com algas nocivas.  
Dependendo do caso, as ficotoxinas que causam intoxicações humanas 
podem ser bastante potentes. Comparado ao cianeto de potássio, um veneno bem 
conhecido, o ácido ocadáico, uma das toxinas responsáveis pelo DSP, é cerca de 50 
vezes mais tóxico, o ácido domóico (ASP) 80 vezes, a saxitoxina (PSP) 1.100 vezes, 
e a ciguatoxina (CFP) 22.000 vezes (ZINGONE; ENEVOLDSEN, 2000). 
Acredita-se que a primeira referência documentada a uma floração de alga 
nociva tenha acontecido no ano 1000 a.C. e esteja expressa na Bíblia, relatando que 
a água que estava no rio Nilo virou sangue, os peixes que estavam na água 
morreram e o rio ficou tão fétido que os egípcios não puderam beber a sua água 
(BÍBLIA, A.T. Êxodo, 7: 20-21). Um dos primeiros registros fatais de intoxicação 
humana por consumo de moluscos contaminados com toxinas de algas foi feito em 
1793 pelo capitão George Vancouver, ao desembarcar na Columbia Britânica, 
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Canadá. Vancouver percebeu que os nativos eram proibidos de comer os moluscos 
enquanto a água do mar se encontrasse fosforescente devido à floração de 
dinoflagelados (DALE; YENTSCH, 1978). 
No Brasil, um caso de DSP foi considerado como o único registro oficial de 
intoxicação humana causada pela ingestão de frutos do mar contaminados com 
ficotoxinas (ZENEBON; PREGNOLATTO, 1992). Foi relatado: “Em 1990, fomos 
surpreendidos com vários casos de intoxicação de pessoas que consumiram 
mariscos do litoral do estado de Santa Catarina. Embora o quadro sintomático fosse 
semelhante ao de toxi-infecção alimentar, não foi isolada nenhuma bactéria 
patogênica. As análises biológicas efetuadas revelaram a presença da toxina 
diarréica de moluscos, cuja confirmação foi reforçada pela identificação de algas do 
gênero Dinophysis...”. Em 1997, houve a confirmação da ocorrência de DSP em 
Santa Catarina através da detecção do ácido ocadáico em amostras de moluscos 
Perna perna, cultivados no litoral centro-norte do estado (PROENÇA et al. 1998). 
Nas últimas décadas, os eventos de florações de algas nocivas se tornaram 
bastante freqüentes e geraram gastos superiores a um bilhão de dólares, somente 
nos EUA. Esta quantia esteve envolvida na implementação de programas de 
monitoramento, proibição da captura de moluscos e pescarias costeiras, redução na 
atividade turística e de indústrias associadas, saúde pública, tratamentos e consultas 
médicas (BUSHAW-NEWTON; SELLNER, 1999). Cerca de 20% das intoxicações 
alimentares humanas que acontecem nos EUA são provenientes do consumo de 
alimentos marinhos, sendo que em grande parte dos casos as ficotoxinas são 
responsáveis por tais intoxicações (AHNRED, 1991). Em nível mundial, as 
ficotoxinas marinhas causam mais de 60.000 casos de intoxicação por ano, 
ocorrendo a morte do paciente em cerca de 1,5% deles (LANDSBERG, 1996). 
As razões apontadas para o recente aumento na ocorrência de florações de 
algas nocivas são várias e incluem: a intensificação e qualificação das investigações 
científicas; a eutrofização dos ambientes costeiros; alterações climáticas de larga 
escala; ineficiência do controle biológico; e o transporte de algas nocivas, seja de 
forma natural através de correntes oceânicas, ou como conseqüência de atividades 
humanas, como a aqüicultura e a água de lastro de navios (BUSHAW-NEWTON; 
SELLNER, 1999; HALLEGRAEFF, 2003). O número existente de espécies de 
microalgas potencialmente nocivas nos oceanos pode variar bastante conforme o 
autor consultado e, supostamente, esta quantia tem sido subestimada, visto o 
 7
  
número relativamente grande de espécies adicionadas à lista todos os anos 
(ANDERSON; GARRISON, 1997). HALLEGRAEFF (2003) estima que das cerca de 
5.000 espécies componentes do fitoplâncton marinho (SOURNIA; CHRETIENNOT-
DINET; RICARD, 1991), aproximadamente 300 espécies podem atingir 
concentrações que caracterizem florações, mas somente cerca de 40 delas têm 
capacidade de produzir toxinas potentes o bastante para afetar a saúde humana. 
Um número maior é estimado por SOURNIA (1995), 80 espécies tóxicas e 200 
capazes de promoverem condições de déficit de oxigênio dissolvido. Já SMAYDA 
(1997a), afirma que cerca de 2% (60 a 80) das 3.400 a 4.000 espécies de 
microalgas que se estima conhecer são tóxicas. Muitas dessas espécies estão 
presentes nas águas brasileiras. 
Além de determinar a presença e abundância das microalgas potenciamente 
nocivas no complexo estuarino de Paranaguá (CEP), o presente estudo buscou 
detectar o acúmulo de ficotoxinas no molusco bivalve Mytella guyanensis Lamarck, 
1819 (= charruana). Conhecido localmente como “sururu”, este organismo filtrador é 
encontrado em vários pontos do CEP, vivendo enterrado em um substrato 
caracteristicamente fino e com elevado teor orgânico. Habita as margens dos rios e 
baías na zona de entre-marés, de modo que permanece uma parte do tempo 
submerso e se alimentando por filtração e, em outros momentos, fora da água, 
totalmente enterrado no substrato emerso.  
Esta dissertação integrou o Projeto ALARME – Água de Lastro: Análise de 
Risco, Plano de Manejo Ambiental e Monitoramento de Espécies Exóticas no Porto 
de Paranaguá, Paraná – aprovado pelo Fundo Nacional do Meio Ambiente (FNMA) 
por meio do Edital FNMA/PROBIO n. CVI 008/2002. Sua contribuição para o referido 
projeto foi o conhecimento das espécies de microalgas nocivas e ficotoxinas e sua 
variação no ambiente, além da investigação dos efeitos prejudiciais das microalgas 
em laboratório. Esses aspectos são de fundamental importância para a 




2  OBJETIVOS 
 
 2.1  Objetivo Geral 
Verificar a ocorrência de microalgas nocivas e ficotoxinas no complexo 
estuarino de Paranaguá (CEP), PR e comprovar em laboratório a 
toxicidade de espécies selecionadas. 
 
  2.2  Objetivos Específicos 
Analisar a distribuição e abundância de microalgas potencialmente nocivas 
no CEP, relacionando-as com a variação de fatores ambientais; 
Caracterizar e quantificar as toxinas produzidas por microalgas cultivadas, 
através de cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE); 
Testar a toxicidade das microalgas cultivadas utilizando invertebrados 
marinhos e camundongos; 
Verificar o acúmulo de toxinas dos grupos ASP, DSP e PSP no molusco 
filtrador “sururu” (Mytella guyanensis) coletado no CEP; 
Fornecer subsídios para a implementação de um futuro programa de 












3  ÁREA DE ESTUDO 
 
O complexo estuarino de Paranaguá (CEP), PR (25º30’S, 48º30’W, Figura 1) 
é composto por quatro baías principais, Laranjeiras, Guaraqueçaba, Antonina e 
Paranaguá, ocupando uma superfície líquida de 612 Km2. Conforme o sistema de 
classificação climática de Köppen, o clima na região é do tipo Cfa (pluvial, úmido 
com chuvas em todos os meses e com temperatura média dos meses mais quentes 
superior a 22°C). Conforme LANA et al. (2001), a região é caracterizada pela 
ocorrência de um período chuvoso e outro seco. O período chuvoso se inicia no final 
da primavera e dura a maior parte do verão, enquanto que o período seco começa 
no final do outono permanecendo até o final do inverno. Os meses mais chuvosos 
são os de janeiro, fevereiro e março, enquanto junho, julho e agosto representam os 
meses mais secos, sendo comum neste período a entrada de massas polares frias. 
A pluviosidade média anual é de 2500 mm com máximos de até 5300 mm, e a 
descarga média anual de água doce na Baía de Paranaguá é de 150 m3.s-1. Os 
ventos predominantes na região são os incidentes de Leste e Sudeste, com 
intensidade que varia entre 4 e 25 m.s-1. A temperatura do ar oscila de 1 a 34°C, 
com média anual de 21°C (LANA et al., op cit.). 
A hidrodinâmica local é dominada pelo regime de marés, que são do tipo 
semidiurno, com amplitude média anual de 2,23 metros. A temperatura da água 
varia de 18 a 25°C no inverno, e de 23 a 30°C no verão. A salinidade varia entre 20 
a 34 no inverno e 12 a 29 no verão. Máximos de até 36 ocorrem na entrada dos 
canais de acesso e valores próximos a zero nos setores mais internos 
principalmente em períodos de maior pluviosidade (MACHADO et al.,1997; LANA et
al., 2001). Em função da salinidade da água, o CEP está dividido em setores, os 
oligohalinos (mais internos), mesohalinos e polihalinos (intermediários) e euhalinos 
(mais externos).  
A pesca artesanal representa a principal atividade econômica em mais de 50 
comunidades que vivem no CEP (ANDRIGUETTO-FILHO, 1993). Os estoques de 
ostras (Crassostrea spp.) e mariscos (Mytella guyanensis e Perna perna Linnaeus 
1758) estão subestimados e se encontram em estágio de sub-explotação (LANA et 
al., 2001). A extração do molusco conhecido localmente como “sururu” (Mytella
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guyanensis) é efetuada pelos moradores ribeirinhos e destinada ao consumo e a um 
pequeno comércio. Além disso, as atividades de cultivo de moluscos marinhos, 
camarão e peixes vêm se expandido rapidamente a partir de programas ambientais 
apoiados pelo governo do Estado do Paraná em iniciativas como o Programa Baía 
Limpa.  
Na cidade de Paranaguá, está situado o Porto de Paranaguá (Figura 1), que é 
o segundo porto brasileiro em movimentação de cargas e recebe navios de diversos 
países, potencializando a introdução de espécies de microalgas nocivas exóticas, via 
água de lastro. 
 
Figura 1 - Mapa do local de estudo, o complexo estuarino de Paranaguá, PR, contemplando a 
localização das estações de coleta de fitoplâncton (círculos) e os bancos de coleta do 






4  MATERIAL E MÉTODOS 
 
4.1  Plano amostral 
A amostragem teve início no dia 31 de agosto de 2002 e seguiu o 
planejamento do Projeto ALARME1. As coletas tiveram uma periodicidade bimestral, 
sendo realizadas em agosto, outubro e dezembro de 2002; fevereiro, abril, junho e 
início de setembro de 2003. O desenho amostral compreendeu seis estações de 
coleta (Tabela 2) dispostas ao longo das baías de Paranaguá e Antonina de modo a 
contemplar um gradiente de salinidade nas regiões adjacentes ao Porto de 
Paranaguá (Figura 1). Cada estação foi dividida em um estrato superficial, um de 
fundo e, quando a profundidade permitiu, um estrato intermediário, localizado na 
camada correspondente à base da zona fótica da água. 
Tabela 2 - Localização das estações de coleta no complexo estuarino de Paranaguá, PR, mostrando 






Em cada estação, foram analisadas as variáveis físicas e químicas da água, a 
concentração de clorofila-a e amostras de fitoplâncton e do molusco bivalve sururu 
(Mytella guyanensis). As amostras de fitoplâncton foram separadas em alíquotas 
vivas e preservadas. Além das coletas bimestrais já descritas, foram realizadas três 
coletas extras de sururu para intensificar a investigação (setembro de 2002, março e 
outubro de 2003). Nestas oportunidades, procedeu-se com uma coleta de 
ESTAÇÕES LATITUDE S LONGITUDE W LOCALIZAÇÃO
1 25º 33' 63,3" 48º 20' 53,0" Entrada do estuário, bóia 12
2       33' 69,2"       25' 48,5" Desembocadura do Rio Maciel
3       29' 05,0"       31' 39,1" Em frente ao Porto de Paranaguá
4       30' 92,9"       29' 88,5" Foz do Rio Itiberê
5       33' 96,6"       38' 02,6" Localidade Europinha
6       25' 17,9"       42' 24,1" Interior da Baía de Antonina
  
                                            
1 Para detalhes sobre o significado da sigla e os objetivos do projeto, ver Introdução, sessão 
1, página 7. 
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fitoplâncton nas estações próximas à coleta do molusco (estações 2, 3 e 5), porém 
apenas no estrato superficial devido a limitações logísticas. 
As análises que seguiram a etapa de coleta e os resultados derivados de 
cada uma delas, estão sumarizados e esquematizados na Figura 2. As variáveis 
ambientais foram monitoradas, no local de coleta e em laboratório, visando avaliar 
suas variações temporais e espaciais. Estes padrões de variação foram 
confrontados com as distribuições espacial e temporal das algas nocivas, obtidas 
após a contagem das amostras preservadas de fitoplâncton. As amostras vivas de 
fitoplâncton foram observadas logo depois de coletadas e, quando havia espécies 
potencialmente nocivas, estas foram isoladas e cultivadas em laboratório para testar 
sua toxicidade por meio de análises de cromatografia líquida e/ou testes de 
toxicidade. Paralelamente, ocorreu a análise de toxinas de microalgas no tecido do 
molusco filtrador sururu por cromatografia líquida e bioensaios. Quando a toxina 
esteve presente na amostra e, conseqüentemente, no ambiente, a observação das 
amostras vivas de fitoplâncton apontou para o provável agente causador. 
Posteriormente, a contagem das amostras preservadas de fitoplâncton fortaleceu 
esta relação. Conhecendo a toxicidade de algumas microalgas selecionadas e a 
detecção de intoxicações em moluscos, pôde-se inferir sobre os níveis de ficotoxinas 
presentes no complexo estuarino de Paranaguá (Figura 2).  
A primeira coleta, em agosto de 2002, contemplou somente os pontos 2, 3 e 
5. A partir de então, todos os seis pontos foram coletados regularmente, com 
exceção do ponto 5, que na coleta de abril de 2003 não pôde ser amostrado.  
4.2  Variáveis ambientais 
4.2.1  Dados pluviométricos 
 Os dados pluviométricos correspondentes ao período entre agosto de 2002 e 
outubro de 2003 foram cedidos pelo Centro de Estudos do Mar da Universidade 
Federal do Paraná (CEM/UFPR). As precipitações foram acumuladas mensalmente 
e expressas em milímetros. 
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Figura 2 - Fluxograma mostrando a seqüência de atividades desenvolvidas após a coleta em uma 
estação amostral no complexo estuarino de Paranaguá. Os quadros azuis simbolizam a 
coleta das amostras, divididas conforme o material a ser analisado em variáveis 
ambientais, fitoplâncton e molusco sururu. Os quadros verdes expressam as metodologias 
utilizadas, os quadros alaranjados representam os resultados obtidos em cada etapa e os 
quadros vermelhos, as discussões geradas. As linhas cheias que conectam os quadros 
simbolizam a seqüência dos acontecimentos, ordenados de cima para baixo. As linhas 
pontilhadas mostram as interações entre as análises dos diferentes materiais coletados. 
 
 
4.2.2  Variáveis físicas 
A profundidade foi medida através da eco-sonda da embarcação e a 
localização geográfica por um aparelho de posicionamento por satélites – GPS.  
O estrato intermediário de cada estação foi localizado na profundidade 
correspondente à base da zona fótica da água, ou seja, aproximadamente três 
vezes o valor de transparência da água (PARSONS; TAKAHASHI; MARGRAVE, 
1984). A transparência, por sua vez, foi medida com um disco de Secchi e expressa 




A temperatura foi mensurada com um termômetro de mercúrio e a salinidade 
com o auxílio de um condutivímetro ThermoOrion®, modelo 162A, em laboratório.  
4.2.3  Nutrientes 
Os nutrientes inorgânicos dissolvidos analisados foram o silicato, fosfato, 
nitrito (nitrogênio na forma de nitrito; N-NO2), nitrato (N-NO3) e amônio (N-NH4). Para 
tanto, alíquotas de água coletadas com garrafa de Van Dorn, provenientes de cada 
estrato das diferentes estações, foram acondicionadas em frascos plásticos com 
capacidade de 250 mL, guardadas em caixa térmica e filtradas no momento do 
desembarque. Filtrou-se 200 mL de cada amostra, usando filtro de fibra de vidro de 
47 mm de diâmetro e porosidade de 1,2 m (tipo Whatman  GF/C), em sistema de 
filtração a vácuo. O filtro foi reservado e o líquido filtrado foi utilizado na 
determinação da concentração de nutrientes dissolvidos. De cada amostra, foram 
separados 100 mL para análise da concentração de nitrito e nitrato, 50 mL para 
análise da concentração de silicato e fosfato, e ainda 15 mL para análise da 
concentração de  amônio, sendo este último volume acrescido de 0,5 mL de solução 
de fenol 10% (em etanol). As alíquotas filtradas foram mantidas congeladas em 
freezer até o processamento. 
A concentração de nutrientes foi determinada no Laboratório de Oceanografia 
Química da Universidade do Vale do Itajaí, UNIVALI, pelo método de 
espectrofotometria. A análise de amônio e fosfato dissolvidos foi realizada conforme 
o método de STRICKLAND e PARSONS (1972) e a de silicato, nitrito e nitrato 
seguiu as recomendações da APHA (1999).  
4.3  Clorofila-a
Os filtros obtidos na etapa anterior foram congelados logo em seguida e 
mantidos fora do contato com a luz. A determinação da concentração de clorofila-a
foi efetuada através de cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE). 
No momento da análise, foram adicionados 3 mL de metanol grau HPLC ao 
filtro que continha a amostra. O filtro foi então submetido ao contato com uma sonda 
de ultra-som Sonics  durante 40 s. Durante este procedimento, feito no escuro, a 
temperatura foi mantida baixa por imersão do tubo em água gelada. Em seguida, o 
extrato foi clarificado por filtração em filtro de fibra vidro. A cromatografia foi feita 
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usando uma coluna Shimadzu® SHIM-PACK (4,6 mm de diâmetro interno e 40 mm 
de comprimento), empacotada com partículas ODS de 3 μm de diâmetro. A clorofila-
a foi detectada por um fluorímetro Shimadzu® modelo RF51, ajustado para 435 m 
de excitação e 660 m de emissão. O registro foi feito em um integrador 6-R6A 
também da marca Shimadzu®. A fase móvel da cromatografia consistiu em uma 
solução de metanol e acetona (8:2), sob um fluxo de 0,7 mL.min-1. Logo antes da 
análise, 160 μL de amostra foram adicionados a 40 μL de solução de acetato de 
amônia 1M. A solução foi misturada e injetada manualmente em um injetor 
Rheodine®, equipado com um loop de 100μL (PROENÇA, 2002).  
A calibração foi feita pela injeção de uma quantidade conhecida de clorofila-a 
pura (marca Sigma ), padronizada por espectrofotometria. A concentração final foi 
conhecida aplicando-se um conjunto de equações descritas em PARSONS, 
TAKAHASHI e HARGRAVE (1984).  
 
4.4  Microalgas nocivas 
Foi realizada a coleta de fitoplâncton no ambiente, buscando caracterizar a 
presença, abundância e distribuição das espécies potencialmente nocivas de 
microalgas e, ainda, estabelecer cultivos em laboratório para comprovar a toxicidade 
de espécies selecionadas. Para tanto, as amostras foram separadas em frações 
preservadas e vivas. 
4.4.1  Amostras preservadas: análise qualitativa e quantitativa 
A coleta para a análise qualitativa do fitoplâncton foi feita por intermédio de 
arrastos oblíquos em cada estação de coleta, usando uma rede de fitoplâncton com 
malha de 20 m. O conteúdo retido na rede foi armazenado em frascos plásticos e 
fixado com solução de formol 4%. Este material serviu para caracterizar quais 
espécies de microalgas potencialmente nocivas estavam presentes em cada ponto 
amostral. 
Já o material destinado à análise qualitativa e quantitativa do fitoplâncton foi 
obtido com auxílio da garrafa de Van Dorn. Foram separadas alíquotas de 200 mL, 
acondicionadas em frascos de vidro tipo âmbar e fixadas com solução de lugol 
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acético numa concentração final de cerca de 1%, visando ao posterior procedimento 
de contagem. 
Aplicou-se a técnica de contagem de células de Ütermohl. Inicialmente, 
sedimentou-se um volume conhecido da amostra em câmaras, concentrando e 
distribuindo de modo aleatório as células. O volume sedimentado dependeu da 
densidade celular da amostra, previamente observada. A análise de tais amostras foi 
feita em microscópio óptico invertido OLYMPUS  IX 70, por meio da contagem de 
faixas (“transects”), até que se tivesse registrado duas espécies com cerca de 
trezentas células contadas para cada uma delas. Este procedimento buscou reduzir 
o erro estatístico do método para cerca de 10% (VENRICK, 1978). 
Para a contagem de Phaeocystis spp., foi estabelecida uma correlação prévia 
entre o diâmetro das colônias esféricas e o número de células. A partir desse 
momento, depois que as células de um número signigficativo de colônias foram 
contadas, a relação se estabilizou e o restante da contagem foi feito por estimativa, 
através da medida do diâmetro da colônia.   
4.4.2  Amostras vivas: estabelecimento de cultivos 
Além das coletas para análises quantitativas e qualitativas de fitoplâncton, 
foram realizadas coletas de material vivo. Para isso, 5 litros de amostra superficial de 
água foram coletados nas estações de amostragem, e conduzidos ao laboratório. 
Em seguida, as amostras foram concentradas por filtração reversa e observadas em 
microscópio invertido, buscando encontrar espécimes de microalgas potencialmente 
nocivas. Este foi um procedimento importante que possibilitou a visualização 
daquelas algas que não têm resistência à fixação e que teriam a presença 
subestimada.  
Quando se detectou a presença de algas potencialmente nocivas nas 
amostras de fitoplâncton vivo, tentou-se estabelecer um cultivo em laboratório com 
as mesmas. Este processo foi realizado no Laboratório de Estudos sobre Algas 
Nocivas (LEAN) da UNIVALI, em um microscópio invertido OLYMPUS  IX 50.  
As algas encontradas foram isoladas por meio de manipulação com um 
capilar de vidro, lavadas e dispostas em uma placa de cultivo celular de polietileno 
em meio de cultura enriquecido do tipo K (KELLER et al., 1987) ou F/2 (GUILLARD, 
 17
  
1975). Sob esta condição foram mantidas em incubadora a uma temperatura de 20 a 
25oC, expostas a uma intensidade média de luz entre 50 e 100 E.m-2.s-1, com 
fotoperíodo de 12:12 ou 14:10 horas (claro:escuro) e salinidade entre 25 e 35, 
adequados a cada espécie.  
As algas cresceram em cultivos estanques, sendo que a manutenção foi 
realizada semanalmente através da inoculação de uma fração de 1 mL em 
erlenmeyers de 250 mL contendo 100 mL de meio de cultura novo. Inoculando  em 
diversos frascos, gerou-se uma quantidade significativa de biomassa, necessária às 
análises de cromatografia e aos testes de toxicidade. 
A estimativa da concentração celular foi obtida pela contagem sob 
microscópio óptico, usando uma câmara tipo Sedgewick-Rafter . Em intervalos de 
dois a três dias, 1 mL de cada frasco foi retirado e fixado em solução de lugol 
acético. O valor de cada concentração celular foi calculado pela média e desvio-
padrão da contagem de três réplicas, sendo expresso em células por mililitro 
(cels.mL-1). O período de duração dos cultivos contemplou as diferentes fases da 
curva de crescimento, ou seja, a fase de aclimatação, de crescimento exponencial, 
de estabilização (estacionária) e de decaimento. A constante de crescimento 
exponencial ( ), expressa em dia-1, foi calculada pela fórmula: 
 =  ln (N1 / N0) ; 
         T1 – T0 
onde N1: número de células no final da fase exponencial de crescimento; N0: número 
de células no início da fase exponencial; T1: dias de cultivo no final do intervalo; T0: 
dias de cultivo no início do intervalo (REYNOLDS, 1984).  
 O tempo de duplicação (d), expresso em dias, é uma variável do cultivo que 
representa o tempo que uma população leva para duplicar sua concentração celular 
(REYNOLDS, op cit.), e foi calculado pela fórmula: 
 d =   loge2    =    0,693 
                    
Quatro cepas de espécies diferentes da diatomácea Pseudo-nitzschia, uma 
do dinoflagelado Gymnodinium catenatum e uma da rafidofícea Heterosigma 
akashiwo foram mantidas em cultivos. Com outras espécies, por uma série de 




Buscou-se mensurar a produção de ácido domóico, uma toxina amnésica, em 
quatro cepas diferentes da diatomácea Pseudo-nitzschia. Para tanto, os cultivos de 
cada cepa foram preparados em triplicata, com um volume inicial de 500 mL e 
mantidos em meio F/2 (GUILLARD, 1975), salinidade 25, temperatura 20ºC, 
fotoperíodo de 14:10 horas (claro:escuro) e intensidade luminosa de 100 E.m-2.s-1. 
Em intervalos de três em três dias, durante 33 dias, 1 mL de cada frasco foi retirado 
e fixado em lugol, para posterior estimativa da concentração celular dos cultivos. 
Simultaneamente, foram retiradas alíquotas de 5 mL para serem filtradas a vácuo 
em filtros de fibra de vidro de 25 mm de diâmetro (tipo Whatman GF/C). Tanto os 
filtros como os líquidos filtrados foram congelados. Desta forma, pôde-se quantificar 
a concentração de toxinas nas algas e a concentração que foi liberada no meio, ao 
longo do crescimento do cultivo.  
Foram realizadas medidas das algas em microscopia ótica e confrontadas 
com as existentes na literatura. Entretanto, a correta identificação de algumas das 
espécies deste gênero é fortemente dependente da análise em microscopia 
eletrônica e, para isso, foram realizadas diversas sessões no Centro de Microscopia 
Eletrônica da Universidade Federal do Paraná (CME/UFPR). A microscopia 
eletrônica de varredura (MEV) foi feita em um microscópio Phillips  XL 30, e a de 
transmissão (MET) em um microscópio Jeol  JMI200 EXII. Nesta etapa, diversos 
aspectos morfológicos com importância taxonômica foram observados nas frústulas, 
mas principalmente a existência de um interespaço central, o número de fileiras de 
aréolas e a forma e disposição das mesmas. 
Análise de ácido domóico por cromatografia líquida 
O procedimento de análise do ácido domóico por cromatografia líquida requer 
que a toxina esteja solúvel em água. Desta forma, submeteu-se os filtros ao contato 
com uma sonda de ultrassom para que as células fossem rompidas e o material 
intracelular dissolvido em água miliQ . 
A análise foi realizada em um sistema de cromatografia líquida de alta 
eficiência Shimadzu  LC10 equipado com um aparato de desgassificação por bolhas 
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de hélio. O método seguido foi adaptado de POCKLINGTON et al. (1990), que é 
bastante sensível e permite a detecção de quantidades ínfimas da toxina.    
As amostras passaram por uma etapa prévia de derivatização (pré-coluna) 
que consistiu em promover a ligação da toxina a um agente derivatizante para 
possibilitar a sua detecção por fluorescência. Para isso, separou-se 200 L de 
amostra e adicionou-se 50 L de solução tampão borato (pH 6,2). Depois de agitar 
por 10 s, acrescentou-se 250 L do agente derivatizante 9-cloroformato de 
fluorenilmetil (FMOC-Cl) e agitou-se por 45 s para a formação do AD-FMOC, que 
pode ser detectado por um fluorímetro. Por último, a mistura sofreu uma partição 
com a adição de 500 L de acetato de etila, seguida de uma agitação por 45 s. 
Esperou-se as duas fases se separarem e descartou-se a fase superior. Com a fase 
inferior, repetiu-se por duas vezes o procedimento de partição e então a amostra 
estava pronta para ser analisada.  
As amostras foram injetadas manualmente por meio de uma micro-seringa em 
um injetor Rheodine  7725i, equipado com uma alça (loop) com capacidade para 
20 L. A fase móvel consistiu em um gradiente de duas soluções: (a) ácido 
trifluoroacético (TFA) 0,1% em acetonitrila e; (b) TFA 0,1% em água filtrada em 
sistema mili-Q. Para a cromatografia, foi utilizada uma coluna LiCrhospher  100 RP-
18 (250 mm comprimento e 4,6 mm diâmetro interno). O fluxo da fase móvel foi 
mantido em 1 mL.min-1 a uma temperatura de 55ºC. A toxina foi detectada por um 
fluorímetro Shimadzu® modelo RF51, ajustado para 264 m de excitação e 313 m 
de emissão. Os dados gerados durante os 20 minutos de duração de cada corrida 
cromatográfica foram armazenados e processados em microcomputador, utilizando 
um programa de aquisição LC10, também da Shimadzu . Entre uma amostra 
injetada e outra, aguardou-se por um período de 10 minutos. 
O tempo de retenção e o espectro de absorbância em luz visível do ácido 
domóico foram obtidos pela análise de um padrão (Calbiochem  #324378) com 
concentração de 0,01 g.mL-1, confrontada à análise de um controle, composto 
somente de água do mar filtrada. Foi calculada uma relação de regressão linear 
entre diferentes diluições do padrão e a área do pico de absorção detectado. 
No total, foram analisados 132 filtros para avaliar a presença de ácido 
domóico intracelular e 132 amostras de meio de cultivo filtrado para detectar a 
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presença de ácido domóico extracelular. A concentração de toxina nas amostras foi 
resultante de uma média dos valores encontrados nas três réplicas. Foram 
calculados: (a) a concentração de ácido domóico extracelular, expressa em g.mL-1 
e; (b) a concentração intracelular, expressa em g.cel-1.   
Gymnodinium catenatum 
 As células de G. catenatum foram cultivadas em frascos contendo 100 mL de 
meio F/2 com adição de 0,1 mL de solução de extrato de solo. A salinidade do meio 
foi 33 e os frascos foram mantidos em incubadora a 25°C, 60 E.m-2.s-1 de irradiância 
e fotoperíodo de 12:12 horas (claro:escuro). Alíquotas de 1 mL foram retiradas a 
cada dois ou três dias, durante 33 dias, e fixadas em lugol para o procedimento de 
contagem e estimativa da concentração celular. 
Para mensurar a produção de toxinas paralisantes em diferentes fases do 
cultivo de G. catenatum, foram retirados três extratos, representativos da fase 
exponencial de crescimento, início da fase estacionária e início da fase de 
decaimento do cultivo. Para tanto, filtraram-se as células cultivadas em sistema de 
filtração a vácuo, utilizando filtro de fibra de vidro de 47 mm de diâmetro, do tipo 
Whatman GF/C. O volume filtrado para cada extrato variou entre 338 e 500 mL, e foi 
o maior possível visando ao acúmulo de um grande número de células.  
Os filtros foram imediatamente secos com auxílio de nitrogênio gasoso e 
congelados em freezer. A extração das toxinas foi realizada somente nos momentos 
precedentes às análises. Nesta etapa, os filtros foram cortados em pedaços 
pequenos, adicionados 4mL de ácido acético 0,1M e expostos à ação de ultrassom. 
Uma última filtragem em filtro de fibra de vidro eliminou todo o resíduo particulado.  
Análise de toxinas paralisantes por cromatografia líquida 
 A exemplo da análise de ácido domóico em Pseudo-nitzschia spp., a análise 
de toxinas paralisantes em G. catenatum foi efetuada em um sistema de 
cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE) Shimadzu  LC10 equipado com 
sistema de desgassificação por bolhas de hélio. O método utilizado foi uma 
adaptação do procedimento descrito por OSHIMA (1995), que consiste na separação 
iônica por CLAE, uma derivatização pós-coluna e a detecção por fluorescência.  
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 A coluna cromatográfica usada foi uma LichroCart  4,6 x 125mm, preenchida 
com partículas PARTISIL C-8 de 10 m. As fases móveis empregadas foram ácido 1-
heptanossulfônico 2 mM em fosfato de amônio 10 mM (pH 7,1) nas análises de 
goniautoxinas (GTX-1, GTX-2, GTX-3 e GTX-4) e uma mistura de ácido 1-
heptanosulfônico 2 mM em fosfato de amônio 30 mM (pH 7,1) e acetonitrila (100:6) 
nas análises de saxitoxinas e neosaxitoxinas (STX e neoSTX). A coluna foi mantida 
a 30°C e a fase móvel num fluxo isocrático de 0,6 mL.min-1. As amostras foram 
previamente misturadas à fase móvel (1:1), homogeneizadas e em seguida inseridas 
em um injetor Rheodine  7725i, equipado com um loop de 20 L. 
 As reações pós-coluna ocorreram em um tubo de 0,5 mm de diâmetro e 10 m 
de comprimento, aquecido a 85°C. As reações consistiram em uma oxidação com 
ácido periódico 7 mM em fosfato de potássio (pH 9,0) e uma acidificação com ácido 
acético 500 mM, sob um fluxo de 0,4 mL.min-1. 
A detecção das toxinas foi feita em um fluorímetro Shimadzu® modelo RF51, 
ajustado para 330 m de excitação e 390 m de emissão. A análise de cada 
amostra durou 20 minutos, adicionados de 5 a 10 minutos de espera antes da 
próxima corrida cromatográfica. Os dados gerados foram armazenados e 
processados em microcomputador, utilizando-se um programa de aquisição 
Shimadzu  LC10. As amostras foram comparadas aos padrões de GTX-1, GTX-2, 
GTX-3, GTX-4, SXT e neoSTX, obtidos junto a CNRC/Canadá.  
Para um outro grupo de toxinas paralisantes, C-1, C-2, C-3, C-4, GTX-5 e 
GTX-6, não existia um padrão disponível. Mesmo assim, foi possível analisar suas 
presenças depois que os extratos foram submetidos a uma hidrólise ácida. Este 
procedimento consistiu em adicionar a um volume do extrato já dissolvido em ácido 
acético 0,1 M, uma quantidade igual de ácido clorídrico 0,4 N, e aquecer a mistura a 
100°C durante 15 minutos. Com isso, ocorrem as seguintes conversões 
moleculares: C-1 em GTX-2; C-2 em GTX-3; C-3 em GTX-1; C-4 em GTX-4; GTX-5 
em STX; e GTX-6 em neoSTX. Logo após a hidrólise, as amostras foram analisadas 
novamente, seguindo as mesmas condições já descritas. Desta forma, os tipos 
moleculares de toxina que não tinham padrões, puderam ser comparados aos 
padrões das suas formas hidrolisadas. A análise completa foi apta a detectar 12 
tipos distintos de toxinas paralisantes. 
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Teste de toxicidade aguda em camundongos 
 Foram separadas alíquotas de 1 mL dos mesmos extratos analisados por 
cromatografia para testar a toxicidade em camundongos. A cada extrato, adicionou-
se 2 mL de ácido clorídrico 0,1 N. Essa mistura foi homogeneizada e injetada, 
intraperitonialmente, em três camundongos do tipo suíço, machos, com peso entre 
17 e 22 g, sendo 1 mL por animal. Um quarto indivíduo serviu como controle do 
procedimento. Neste, injetou-se 1 mL de uma mistura entre ácido acético 0,1 M e 
ácido clorídrico 0,1 N (1:2). 
Depois de injetados os extratos, o tempo de morte de cada camundongo foi 
quantificado. Como o tempo decorrido desde a injeção até a morte do animal é 
proporcional à quantidade de toxinas presentes na amostra (Anexo 1), pôde-se obter 
a toxicidade de cada uma delas, expressa em MU2, ou “mouse unit”. Para que a 
conversão tivesse maior eficiência, fizeram-se necessárias diluições dos extratos 
com maior toxicidade para que os tempos de morte dos camundongos se 
compreendessem entre 6 e 8 minutos, momento em que a relação entre o tempo e a 
toxicidade é mais robusta. Quando o tempo de morte foi superior a 60 minutos, 
adotou-se um mesmo valor de MU, o último da tabela de conversão e que 
corresponde ao tempo de morte de uma hora (Anexo 1). Ainda, quando o peso do 
camundongo foi diferente de 20 g, multiplicou-se o valor de toxicidade obtida por um 
fator de correção (Anexo 2). 
 Sabendo-se que 1 MU equivale à cerca de 0,2 g de saxitoxina (PROENÇA; 
TAMANAHA; SOUZA, 2001), a principal toxina paralisante, calcularam-se os valores 
obtidos em equivalentes de saxitoxina - STXeq. Como o número de células filtradas 
de G. catenatum era conhecido, pôde-se calcular, ainda, a quantidade de toxinas 
presentes por célula nas diferentes fases do cultivo, expressa em g STXeq .cel-1. 
Heterosigma akashiwo 
A alga foi mantida em incubadora a uma temperatura de 20oC, intensidade de 
luz de 48 E.m2.s-1, fotoperíodo de 12:12 horas (claro:escuro) e salinidade de 32 a 
 
2 MU: mouse unit: quantidade de toxina suficiente para provocar a morte de um camundongo 
de 20 g em 15 minutos, por meio de injeção intraperitonial.  
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35 em meio de cultivo F/2. A partir daí, as culturas foram transferidas para 
erlenmeyers de 250 mL e acompanhou-se o crescimento através de contagens em 
intervalos de dois a três dias. Para tanto, três alíquotas de 1 mL eram retiradas do 
meio e fixadas com lugol acético (0,075%) em cada intervalo de tempo. Devido à 
fragilidade da parede celular dessa alga, a concentração da solução fixadora foi 
bastante baixa para evitar o rompimento das células, e a contagem teve que ser 
realizada imediatamente.  
Como o mecanismo tóxico desta alga não é bem claro e não existe uma 
metodologia para determinação de toxinas por cromatografia, buscou-se medir seu 
potencial nocivo por testes de toxicidade em organismos marinhos. Os organismos 
testados foram juvenis do misidáceo Mysidopsis juniae Silva, 1979, larvas do 
molusco Perna perna e pós-larvas do camarão Litopenaeus vannamei Boone, 1931. 
Teste de toxicidade com juvenis de Mysidopsis juniae 
O teste com M. juniae seguiu a metodologia proposta pela CETESB (1992). 
Misidáceos são microcrustáceos onívoros componentes do zooplâncton e 
constituem um importante elo nas cadeias tróficas marinhas costeiras. Esses 
organismos têm sido bastante usados em testes de toxicidade envolvendo 
poluentes, assim como em testes com algas nocivas.  
Os organismos foram obtidos junto ao Laboratório de Ecotoxicologia (LETOX) 
da UNIVALI. Os indivíduos adultos (matrizes) foram mantidos em aquários com água 
do mar filtrada a uma temperatura de 20°C, salinidade 32 e aeração constante, e 
receberam diariamente náuplios de Artemia salina Linnaeus, 1758 como alimento. 
Depois de realizada a limpeza do aquário, retirou-se indivíduos juvenis para serem 
usados no teste.  
O teste iniciou quando o cultivo de Heterosigma akashiwo atingiu o final da 
fase exponencial de crescimento. Testou-se a exposição de juvenis de misidáceos à 
concentração total do cultivo (100%) e a diluições em água do mar filtrada que 
equivaleram a 50, 10, 1, 0,1 e 0,01% da concentração inicial de microalgas. Um 
controle contendo somente água do mar filtrada também foi adotado. Tanto o 
controle, como as concentrações celulares, foram testados com três réplicas. 
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Para a realização do teste, foram separados 210 misidáceos juvenis com 4 
dias de idade. Cada grupo de dez indivíduos foi disposto em frascos de vidro 
contendo 200 mL das concentrações de H. akashiwo ou do controle. Em seguida, 
adicionou-se cerca de 300 náuplios recém-eclodidos de A. salina para a 
alimentação. O teste durou 96 horas, sendo que a cada 24 horas foi feita a 
contagem e a retirada de indivíduos mortos dos frascos, bem como a administração 
de nova dose de alimento. Os misidáceos foram considerados mortos quando 
estavam visivelmente imóveis e não respondiam a estímulos mecânicos suaves 
durante cerca de 30 segundos.  
Durante o teste, as condições de luz, temperatura e salinidade mantiveram-se 
as mesmas a que os organismos estavam submetidos, ou seja, temperatura de 
20oC, intensidade luminosa de 51 E.m-2.s-1, fotoperíodo de 12:12 horas (claro: 
escuro) e salinidade de 32. O pH e a concentração de oxigênio dissolvido foram 
monitorados durante o experimento, por meio das sondas específicas Thermo 
Orion  370 e YSI  58, respectivamente. 
Teste de toxicidade embrio-larval com Perna perna 
 Antes da realização deste teste, a cepa de Heterosigma akashiwo foi 
aclimatada em meio de cultivo F/10, ou seja, os mesmos nutrientes presentes no 
meio F/2, porém cinco vezes menos concentrado. O método adotado neste teste 
seguiu as recomendações de REIS FILHO (1999). Foram adicionados 10 mL do 
cultivo de H. akashiwo em frascos plásticos de 15 mL, nas concentrações 
correspondentes a 100, 50, 10, 5, 1, 0,1 e 0,01% da concentração celular do cultivo. 
Um tratamento controle com água do mar filtrada também foi aplicado, a exemplo 
das concentrações, com 4 réplicas. A seguir, foram inoculados 200 L de uma 
solução contendo um número mínimo de 300 ovos de Perna perna por frasco. A 
solução foi obtida após a desova induzida dos mexilhões e a mistura de 
espermatozóides e óvulos em um frasco, agitando moderadamente e observando 
em microscópio, até ocorrer a fecundação. 
 Esse foi um teste crônico, caracterizado por detectar um efeito sub-letal no 
organismo testado, ou seja, o atraso no seu desenvolvimento. Tal atraso foi medido 
por meio da contagem dos percentuais de larvas desenvolvidas e deformadas 
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depois de decorridas 48 horas de teste (Figura 3). A contagem das larvas foi 
realizada em câmara de sedimentação do tipo Sedgewick-Rafter, sob microscópio 
óptico. As condições de temperatura e luz foram mantidas constantes durante o 
teste e o pH e salinidade foram monitorados com o auxílio de sondas específicas. 
Figura 3 - Fotomicrografia da larva-D do molusco bivalve Perna perna cerca de 48 horas após sua 










Teste de toxicidade com pós-larvas de Litopenaeus vannamei 
 O camarão L. vannamei é uma espécie exótica, mas que está amplamente 
difundida no litoral brasileiro em sistemas de cultivo em tanques costeiros fechados, 
inclusive em regiões adjacentes ao complexo estuarino de Paranaguá e Baía de 
Guaratuba, PR. Procurou-se estimar, através do experimento, qual seria o efeito de 
uma floração de H. akashiwo em um tanque deste importante recurso econômico. 
As pós-larvas de L. vannamei que serviram de organismo-teste foram 
fornecidas pelo Laboratório de Camarões Marinhos (LCM) da Universidade Federal 
de Santa Catarina (UFSC), onde é feita a reprodução desta espécie. As cerca de 
1000 pós-larvas com idade de 21 dias (PL-21) foram transportadas em sacos 
plásticos com a água do tanque, adicionando oxigênio pressurizado e uma porção 
do microcrustáceo Artemia salina como alimento. 
 As pós-larvas foram acondicionadas em aquários contendo água do mar 





moderada e constante. Foi administrado, durante o período de manutenção em 
laboratório, o uso de ração específica para este organismo, oferecida de 2 a 3 vezes 
ao dia. Foi necessária a troca diária de parte da água de manutenção. 
 Quando foram utilizadas no teste, as pós-larvas tinham 22 dias de idade (PL-
22). O teste durou 48 horas e buscou avaliar o efeito letal de três densidades 
diferentes da alga, comparando a um controle. As concentrações celulares distintas 
foram conseguidas a partir de diluições do cultivo de H. akashiwo em água do mar 
filtrada, correspondendo a 100, 50 e 20% da densidade original. A concentração 
celular foi estimada através de contagem microscópica em câmara de contagem tipo 
Sedgewick-Rafter. O controle foi feito com água do mar filtrada e de mesma 
salinidade e, a exemplo dos tratamentos, possuiu três réplicas.  
 Em cada frasco de 1 litro, foram adicionados 500 mL do meio com as 
diferentes concentrações de células ou do controle, e acrescentadas cerca de 20 
pós-larvas. As pós-larvas foram todas medidas sob lupa, adotando-se o 
comprimento como sendo a medida entre as extremidades do rostro e do telso, 
expresso em milímetros. Durante o experimento, a temperatura foi controlada em 
torno de 20oC, com fotoperíodo de 12:12 horas, iluminação de cerca de 50 E m2 s-1, 
aeração suave constante e não foi fornecida alimentação. A concentração de 
oxigênio dissolvido e o pH foram monitorados. 
A taxa de mortalidade (%) foi verificada após 1, 2, 4, 6, 9, 12, 24, 36 e 48 
horas. Foi atribuída mortalidade aos indivíduos que visivelmente estavam imóveis e 
não respondiam a estímulos mecânicos suaves durante cerca de 30 segundos.  
Tratamento dos dados 
Os testes aplicados com juvenis de misidáceos Mysidopsis juniae e pós-
larvas do camarão Litopenaeus vannamei foram testes de toxicidade aguda, que 
buscaram medir o efeito letal da alga nociva Heterosigma akashiwo sobre os 
organismos. Quando esse efeito existiu, ele pôde ser expresso sob a forma de uma 
concentração letal mediana (CL50), ou seja, a concentração celular capaz de 
provocar a morte de metade dos organismos-teste durante o experimento. 
Já o teste de desenvolvimento larval no molusco Perna perna foi um teste de 
toxicidade crônica, onde se mediu um efeito sub-letal, o retardo no desenvolvimento 
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provocado pelo contato dos organismos-teste com diferentes concentrações da alga. 
Neste caso, quando há um efeito positivo, pode-se calcular a CE50, que é a 
concentração capaz de atrasar o desenvolvimento de metade dos ovos testados 
durante o período.  
Quando a concentração testada não foi suficiente para matar ou manifestar o 
efeito em pelo menos metade dos organismos-teste, buscou-se determinar se o 
efeito das diversas concentrações celulares testadas diferiu do controle, através do 
teste de Willians. Como resultado deste teste, determina-se a concentração de efeito 
não-observado (CENO) e a concentração de efeito observado (CEO). A primeira é a 
maior concentração testada que não provoca efeito estatisticamente diferente do 
controle, e a outra é a menor concentração capaz de provocar um efeito distinto do 
controle.  
Para auxiliar o cálculo e avaliação dos resultados foram aplicados o pacote 
estatístico ToxStat® e o software TSK Spearman-Karber. Essas ferramentas geraram 
valores de CL50 ou CE50, CENO e CEO a partir dos dados de mortalidade por 
concentração, ao longo do teste. 
4.5 Ficotoxinas no molusco Mytella guyanensis 
 O sururu (Mytella guyanensis) foi usado como organismo-teste para a 
detecção de ficotoxinas no ambiente. O material foi coletado em parceria com o 
IBAMA/Paranaguá e a EMATER e as amostragens foram realizadas em agosto, 
setembro, outubro e dezembro de 2002, fevereiro, março, abril, junho, setembro e 
outubro de 2003, totalizando dez coletas num período de quinze meses.  
As estações de coleta foram localizadas ao lado de colônias de pescadores, 
em bancos de extração costumeiramente utilizados pelos moradores. Em cada local, 
foram coletados entre um e dois quilogramas de sururu. A estação S-1 situou-se na 
região de desembocadura do rio Maciel (25º33'16.0'' S, 48º24'52.9'' W); a estação S-
2 encontrou-se mais próxima ao Porto de Paranaguá, junto à localidade de 
Piassaguera (25º28'19.0'' S, 48º26'08.9'' W); e a estação S-3 esteve localizada na 
comunidade de pescadores de Europinha (25º27'17.8'' S, 48º36'00.8'' W). Alguns 
locais de coleta de fitoplâncton foram propositalmente dispostos próximos às 
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estações de coleta de sururu3, havendo relação entre a estação 2 e a S-1, a estação 
3 e a S-2 e entre a estação 5 e a S-3. Por problemas operacionais, a coleta de 
moluscos na estação S-3 deixou de ser realizada a partir de abril de 2003.  
Os moluscos coletados foram transportados ao Laboratório de Estudos sobre 
Algas Nocivas, na UNIVALI, em Itajaí, SC. Foram realizados testes para a detecção 
de ficotoxinas causadoras de envenenamento paralisante (PSP), diarréico (DSP) e 
amnésico por moluscos (ASP). Os testes de toxicidade aguda com camundongos do 
tipo suíço foram realizados para a detecção de toxinas do PSP e DSP. Em caso de 
resultado positivo, procurou-se confirmar a presença das toxinas usando 
cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE). Por último, a investigação de toxinas 
do ASP foi realizada diretamente por CLAE. As metodologias envolvidas em cada 
análise serão detalhadas a seguir. 
4.5.1  Detecção de toxinas do PSP 
O método para a detecção de toxinas paralisantes foi baseado na norma da 
Association of Official Analytical Chemists – AOAC (1990), com utilização da tabela 
de Sommer (FERNÁNDEZ; CEMBELLA, 1995) para a expressão dos resultados.  
Os sururus foram limpos externamente e abertos com a secção dos músculos 
adutores. Em seguida, retirou-se das conchas todos os tecidos e vísceras, 
escorrendo o líquido em excesso, até somar cerca de 150 g de carne. Triturou-se a 
carne com o auxílio de um triturador de tecidos, obtendo-se uma pasta homogênea.   
Foram pesados 100 g da pasta e adicionados100 mL de ácido clorídrico 0,1 
N. Quando necessário, o pH foi corrigido com algumas gotas de ácido clorídrico 5 N, 
para que o seu valor estivesse entre 2,5 e 4. A mistura foi fervida por 5 minutos. 
Depois de esfriar, o pH foi conferido e, caso necessário, corrigido. A mistura foi 
aferida a 200 mL usando a adição de água acidificada (pH 4), para repor a perda de 
líquido evaporado. Centrifugou-se o extrato a 3000 rpm durante 3 minutos. O líquido 
sobrenadante foi separado para o teste. 
Em um camundongo macho do tipo suíço, pesando 20 g, injetou-se 1 mL do 
extrato e observou-se o efeito durante 30 minutos. Em caso de amostras com 
                                            
3 Ver Figura 1 - mapa da área de estudo - em Material e Métodos, sessão 4.1, página 10. 
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moluscos intoxicados por toxinas paralisantes, o efeito é letal e o tempo decorrido 
desde a injeção até a morte é proporcional a sua toxicidade. No caso do 
camundongo ter um peso diferente, mas próximo de 20 g, calcula-se um fator de 
correção. Os resultados são expressos em MU, ou “mouse units”.  
4.5.2  Detecção de toxinas do DSP 
Teste de toxicidade aguda com camundongos 
Para a detecção de toxinas diarréicas, o método usado foi o descrito em 
YASUMOTO et al. (1984), que se aplica a tecidos de diversos moluscos. Os sururus 
foram limpos externamente e abertos com a secção dos músculos adutores. As 
glândulas digestivas (hepatopâncreas) foram dissecadas com cuidado para não 
haver rompimento e evitando ao máximo a inclusão de outros tecidos. Os 
hepatopâncreas foram secos em papel absorvente e pesados até perfazerem um 
total de 15 g. O material foi então homogeneizado com um triturador de tecidos 
biológicos. Ao homogeneizado, adicionou-se 37,5 mL de acetona e centrifugou-se a 
mistura a 3.000 rpm, durante 3 minutos. O sobrenadante foi filtrado em papel filtro. 
Repetiu-se mais duas vezes a adição do mesmo volume de acetona, a centrifugação 
e a filtração, juntando todo o líquido filtrado em um balão rotatório. Este extrato 
acetônico foi seco em um rota-evaporador, a uma temperatura de 40ºC. O resultado 
final foi um resíduo de consistência pastosa.  
O resíduo sofreu uma partição em éter etílico e água para eliminar possíveis 
interferentes. Adicionou-se 15 mL de água destilada ao resíduo e extraiu-se o 
mesmo com 27 mL de éter etílico. Repetiu-se por mais duas vezes a extração com o 
mesmo volume de éter etílico. O extrato foi acondicionado em um funil de 
separação, aguardando a separação das fases aquosa e etílica. Descartou-se a fase 
inferior (aquosa) e promoveu-se a lavagem com mais 15 mL de água destilada. A 
mistura foi agitada com cuidado e aguardou-se novamente a separação para 
descartar a fração aquosa. Este procedimento foi repetido mais uma vez. O extrato 
etílico foi seco em rota-evaporador a 40ºC e o resíduo ressuspenso em 3 mL de 
solução Tween 1%, representando o extrato final. 
Quatro camundongos foram selecionados, todos do tipo suíço, machos e 
pesando entre 18 e 21 g. No camundongo controle, injetou-se intraperitonialmente 1 
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mL de solução Tween 1%. Nos outros três foi injetado 1 mL do extrato em cada. Os 
camundongos foram observados para perceber a presença de sintomas. Toma-se 
como positivo o ensaio que produz a morte de pelo menos dois camundongos em 24 
horas. Os ensaios foram feitos em presença de água e alimento.  
Confirmação por cromatografia líquida  
Quando o teste de toxicidade aguda expressou resultado positivo, a presença 
de toxinas diarréicas teve que ser confirmada por análise de cromatografia líquida. O 
método usado foi desenvolvido por PEREIRA et al. (1995).  
Em quatro alíquotas de 0,5 g de hepatopâncreas, foram adicionados 2 mL de 
metanol 80%, agitando por 2 minutos e centrifugando por mais 5 minutos. 
Transferiu-se 1,25 mL do sobrenadante (extrato metanólico) para um novo recipiente 
onde foram acrescentados 1,25 mL de hexano, agitando logo em seguida por um 
minuto e centrifugando por mais um minuto, a 3000 rpm. Reservou-se a fase inferior 
da mistura, correspondente ao extrato metanólico, e repetiu-se a lavagem com 
hexano. Ao extrato metanólico, acrescentaram-se 0,5 mL de água destilada e 2 mL 
de clorofórmio. A mistura foi agitada e centrifugada por 5 minutos a 3000 rpm. Em 
seguida, a porção inferior (clorofórmica) foi transferida para uma proveta graduada. 
Repetiu-se este fracionamento mais uma vez, juntando a nova fração clorofórmica 
na proveta. A seguir, aferiu-se o extrato a 5 mL com clorofórmio puro. Para eliminar 
resíduos de água do extrato, adicionou-se uma pequena quantidade de sulfato de 
sódio, que sedimentou juntamente com a água. Por fim, transferiu-se 1 mL do 
extrato para um tubo e secou-se com auxílio de gás nitrogênio. 
Numa segunda etapa, as quatro amostras foram derivatizadas, ou seja, foram 
misturadas a uma substância que se liga à toxina e cuja detecção pode ser obtida 
por fluorescência. Cada um dos extratos secos foi dissolvido em 200 L de solução 
derivatizante 9-antrildiazometano 1% (ADAM 1%). Foram produzidas outras três 
amostras para servir de controle negativo, consistindo em 200 L de água filtrada 
em sistema Mili-Q. Também foram gerados controles positivos (padrões), sendo três 
amostras compostas por 200 L de solução padrão de ácido ocadáico (OCA) 0,5 
g.mL-1 acrescidos de 200 L de ADAM. A eficiência da solução derivatizante foi 
testada pela ligação a uma solução de ácido deoxicólico (DEO), ao qual o 
derivatizante demonstra elevada afinidade. Obteve-se, desta forma, mais três 
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amostras compostas por 200 L de ADAM somados a 10 L de DEO. Finalmente, 
outras três amostras resultaram da mistura de 200 L de solução padrão de ácido 
ocadáico, 200 L de ADAM e 10 L de DEO. Todas as 16 amostras foram incubadas 
em banho-maria a 40ºC, durante uma hora, e depois secas na presença de 
nitrogênio gasoso. 
A terceira etapa consistiu na limpeza das amostras, fazendo-as passar 
através de um cartucho de sílica. Cada amostra seca foi dissolvida em 200 L de 
solução diclorometano e hexano (1:1) e injetada no cartucho de sílica. Este 
procedimento foi repetido mais duas vezes. Em seguida, forçou-se a passagem pelo 
cartucho de 3 mL de solução diclorometano e hexano (1:1). Descartou-se o líquido 
que passou pelo cartucho, já que os complexos OCA-ADAM e/ou DEO-ADAM 
permaneceram retidos nos grãos de sílica, no interior do cartucho. Em seguida, 
passou-se pelo cartucho 5 mL de solução diclorometano e acetona (95:5), também 
descartando o líquido. Por último, 5 mL de solução diclorometano e acetonitrila (1:1) 
foram injetados no cartucho para retirar o material retido. Esta última alíquota foi 
recolhida e seca com nitrogênio gasoso.  
Cada amostra foi ressuspensa em 1 mL de metanol. Desta solução, retirou-se 
100 L e foram acrescentados 100 L de acetonitrila 80%, misturando. Esta mistura 
foi injetada manualmente em um injetor Rheodine®, equipado com um loop de 100 
μL para ser analisada em um sistema de cromatografia líquida Shimadzu® LC10. A 
fase móvel utilizada foi uma solução de acetonitrila e água (8:2) e, como fase 
estacionária, a coluna cromatográfica LiCrhospher  100 RP-18 (250 mm de 
comprimento e 4,6 mm de diâmetro interno). A temperatura do forno que aqueceu a 
coluna foi mantida em 40ºC e o fluxo de passagem da fase móvel foi de 1 mL.min-1. 
A detecção foi feita por um fluorímetro Shimadzu® modelo RF51, ajustado para um 
comprimento de onda de excitação de 365 m e de 412 m de emissão. Cada 
análise durou 30 minutos. 
4.5.3  Detecção de toxinas do ASP 
O ácido domóico, toxina causadora de ASP, foi analisado diretamente por 
meio de cromatografia líquida de alta eficiência, seguindo o método desenvolvido 
por QUILLIAM, XIE e HARDSTAFF (1995). Para tanto, reservou-se uma alíquota de 
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1 g de hepatopâncreas triturado e homogeneizado de cada uma das amostras de 
sururu. À amostra, foram adicionados 4 mL de uma solução de metanol e água (1:1). 
O conteúdo foi centrifugado por 10 minutos, a 3000 rpm. Em seguida, o 
sobrenadante foi filtrado em filtro de fibra de vidro com porosidade de 0,45 m. 
O filtrado foi limpo através da passagem por um cartucho com trocador 
aniônico forte (SAX). Este procedimento visou livrar a amostra de possíveis 
interferentes à cromatografia e concentrá-la, facilitando a análise de níveis traços de 
toxina. As amostras, diluídas em fase móvel, foram analisadas em um sistema de 
cromatografia líquida Shimadzu® LC10, depois de injetadas manualmente em um 
injetor Rheodine® 7725i, equipado com um loop de 20 L. A cromatografia ocorreu 
em uma coluna Supelcosil (Supelco®), empacotada com partículas de 4 m de 
octadecilsilano (ODS). A fase móvel consistiu em solução de acetonitrila 10% 
acidificada com ácido trifluoroacético 0,1% (TFA 0,1%). A temperatura da coluna foi 
mantida em 40 C e o fluxo da fase móvel em 1 mL.min-1. Todos os reagentes 
utilizados foram de grau espectroscópico e a água filtrada em sistema Mili-Q. O 
tempo de retenção e o espectro de absorbância do ácido domóico foram obtidos por 
análise de padrão de ácido domóico (Sigma® #D6152). Os dados gerados durante a 
cromatografia foram armazenados e processados em microcomputador, utilizando 
um programa de aquisição LC10, também da marca Shimadzu®.  
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5  RESULTADOS 
5.1  Oscilações espaciais e temporais nas variáveis ambientais e clorofila-a
 As maiores concentrações de chuvas ocorreram durante o verão (dezembro a 
março) e as menores durante o inverno (maio a setembro). O mês que registrou a 
maior pluviosidade foi janeiro de 2003, com 797,31 mm e os menos chuvosos foram 
agosto de 2003, quando não houve precipitação, e setembro de 2002, quando 
choveu somente o equivalente a 1,52 mm (Figura 4). 
Figura 4 - Pluviosidade mensal (mm) no complexo estuarino de Paranaguá, PR – agosto de 2002 a 












As variáveis físico-químicas da água e clorofila-a variaram bastante durante o 
período de estudo. Como os pontos de coleta foram dispostos propositalmente de 
forma a contemplar um gradiente no ambiente, principalmente de salinidade, os 
resultados neste item foram agrupados por local de amostragem. 
Na estação 1, localizada na foz do complexo estuarino, a profundidade variou 
entre 12 e 15 m e a temperatura da água entre 19,8ºC, em setembro de 2003 e 
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valores de salinidade do estudo, variando entre 25,1 em fevereiro e 34 em junho de 
2003. A transparência da água oscilou entre 1,2 m em setembro de 2003 e 3,5 m em 
abril do mesmo ano. As concentrações de nutrientes dissolvidos neste local foram as 
menores encontradas durante a investigação, com valores mínimos e máximos de 
0,03 e 0,33 μmol.L-1 N-NO2; 0 e 11,59 μmol.L-1 N-NH4; 0 e 3,13 μmol.L-1 N-NO3; 2,99 
e 23,67 μmol.L-1 de silicato; 0,29 e 0,60 μmol.L-1 de fosfato. As concentrações de 
clorofila-a variaram entre 0,58 e 5,06 μg.L-1 (Figura 5). 
A estação 2, localizada próximo à foz do Rio Maciel, foi um dos dois locais de 
amostragem onde a baixa profundidade, entre 2 e 4,5 m, não viabilizou a coleta em 
um estrato intermediário. A temperatura da água na superfície sempre foi superior a 
do fundo (Figura 6). Os valores oscilaram entre 20,1ºC em setembro de 2003 e 
30,8ºC em fevereiro do mesmo ano. As medidas de salinidade revelaram um padrão 
inverso ao da temperatura, variando de 18,5 em fevereiro de 2003 até 31 em agosto 
de 2002. A transparência da coluna d’água foi de 0,9 a 3 m. As concentrações de 
nitrito estiveram compreendidas entre 0,03 e 0,24 μmol.L-1; de amônio entre 0,58 e 
13,37 μmol.L-1; de nitrato entre 0 e 1,65 μmol.L-1; de silicato entre 6,28 e 48,55 
μmol.L-1; e as de fosfato dissolvido variaram entre 0,13 e 0,61 μmol.L-1. A menor 
concentração de clorofila-a foi de 1,18 e a maior de 3,75 μg.L-1 (Figura 6). 
A profundidade na estação 3 variou entre 6 e 12 m. Localizada defronte ao 
Porto de Paranaguá, a temperatura mínima da água nesta estação foi de 20,5ºC em 
setembro de 2003 e a máxima de 30,1ºC em fevereiro de 2003 (Figura 7). Os 
valores de salinidade variaram entre 18,6 em fevereiro de 2003 e 30,5 em agosto de 
2002. A transparência da coluna d’água oscilou entre 0,80 e 2,20 m. A concentração 
de nitrito variou de 0,06 a 1,67 μmol.L-1; já a de amônio oscilou entre 0,30 e 12 
μmol.L-1; de nitrato entre 0,06 e 4,36 μmol.L-1; de silicato entre 7,86 e 41,39 μmol.L-1; 
e de fosfato entre 0,16 e 1,06 μmol.L-1. O conteúdo mínimo de clorofila-a foi de 0,96 
μg.L-1 e o máximo observado foi de 18,04 μg.L-1, na superfície, em fevereiro de 2003 
(Figura 7), quando havia uma concentração de 11,2.106 cels.L-1 da diatomácea 
Skeletonema costatum (Greville) Cleve. 
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Figura 5 - Variáveis ambientais e clorofila-a medidas na estação de coleta 1, no complexo estuarino 



























































































































































Figura 6 - Variáveis ambientais e clorofila-a medidas na estação de coleta 2, no complexo estuarino 







































































































































































Figura 7 - Variáveis ambientais e clorofila-a medidas na estação de coleta 3, no complexo estuarino 










































































































































































A estação 4, na foz do Rio Itiberê e com profundidade variando entre 3 e 6 m, 
foi o outro caso em que a reduzida profundidade não permitiu a amostragem em um 
estrato intermediário da coluna d’água. Na superfície, registrou-se a maior 
temperatura da água, 32ºC, em fevereiro de 2003. A temperatura mínima foi de 
20,4ºC em setembro de 2003 (Figura 8). A salinidade variou entre 18,8 e 25,8 e a 
transparência da água entre 1 e 2,3 m. A análise da concentração de nutrientes 
dissolvidos mostrou mínimo de 0,07 μmol.L-1 e máximo de 0,47 μmol.L-1 para nitrito; 
5,33 e 36,13 μmol.L-1 para amônio; 0,07 e 4,49 μmol.L-1 para nitrato; 8,93 e 31,25 
μmol.L-1 para silicato; e 0,35 e 10,05 μmol.L-1 para fosfato. A concentração de 
amônio, em junho de 2003 e a de fosfato, em outubro de 2002, foram as maiores 
registradas em toda a área de estudo. A concentração mínima de clorofila-a foi de 
1,34 e houve um pico de 15,57 μg.L-1 próximo ao fundo, em abril de 2003 (Figura 8), 
quando a concentração de S. costatum foi de 3,65.106 cels.L-1. 
A profundidade na estação 5 variou entre 6 e 9 m. A medida da temperatura 
da água revelou valores entre 19,8ºC em setembro de 2003 e 29,8ºC em fevereiro 
de 2003 (Figura 9). A salinidade mínima de 11,6 foi medida em fevereiro e a máxima 
de 27 em agosto. A transparência da água variou entre 0,4 e 1,2 m. Os valores de 
nutrientes foram 0,05 e 1,11 μmol.L-1 de nitrito; 5,42 e 17,48 μmol.L-1 de amônio; 
0,05 e 5,69 μmol.L-1 de nitrato; 5,22 e 85,26 μmol.L-1 de silicato; e 0,44 e 1,19 
μmol.L-1 de fosfato. Neste ponto, registraram-se os maiores valores de clorofila-a 
durante o estudo, atingindo um máximo de 67,83 μg.L-1 no estrato profundo, em 
fevereiro de 2003, quando S. costatum atingiu a concentração de 19,77.106 cel.L-1. 
O valor mínimo foi de 3,04 μg.L-1 (Figura 9). 
A menor variação sazonal de temperatura da água foi observada na estação 
com localização mais interior (6), oscilando entre 19,9ºC em setembro de 2003 e 
26,8ºC em abril de 2003 (Figura 10). De modo inverso, verificou-se a maior variação 
sazonal nos valores de salinidade, com um máximo de 22 em abril de 2003 e um 
valor mínimo tecnicamente nulo, de 0,2 em fevereiro do mesmo ano. Neste local, a 
transparência da água foi menor, variando entre 0,4 e 0,85 m. Quanto aos nutrientes 
dissolvidos, a concentração de nitrito variou entre 0,11 e 0,94 μmol.L-1; de amônio 
entre 1,83 e 25,16 μmol.L-1; de nitrato entre 0,26 e 9,68 μmol.L-1; de silicato entre 
14,45 e 113,67 μmol.L-1; e de fosfato entre 0,1 e 0,68 μmol.L-1. Este ponto 
apresentou as maiores concentrações de nitrato e de silicato dissolvidos. A 
concentração de clorofila-a oscilou entre 1,31 e 4,35 μg.L-1 (Figura 10).  
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Figura 8 - Variáveis ambientais e clorofila-a medidas na estação de coleta 4, no complexo estuarino 





































































































































































Figura 9 - Variáveis ambientais e clorofila-a medidas na estação de coleta 5, no complexo estuarino 



































































































































































Figura 10 - Variáveis ambientais e clorofila-a medidas na estação de coleta 6, no complexo estuarino 




































































































































































5.2  Microalgas nocivas e ficotoxinas
 As algas potencialmente nocivas detectadas durante o período de estudo 
foram agrupadas segundo os efeitos deletérios que podem causar aos seres 
humanos, animais marinhos ou ao ecossistema. A maioria das espécies abordadas 
na presente investigação integra a lista de espécies tóxicas elaborada por um 
conjunto de especialistas e divulgada pela Comissão Intergovernamental 
Oceanográfica da UNESCO (IOC, 2003). Outras duas espécies que não estão 
inclusas na referida lista, Trichodesmium erythraeum Ehrenberg e Coscinodiscus
wailesii Gran et Angst, foram adicionadas à investigação pela possibilidade de 
formarem florações associadas a danos econômicos e ecológicos e pelo histórico na 
região. 
5.2.1  Microalgas produtoras do ASP 
Pseudo-nitzschia spp. 
Foram encontradas no complexo estuarino de Paranaguá três espécies de 
Pseudo-nitzschia potencialmente produtoras de toxinas amnésicas: P. pungens 
(Grunow ex P.T. Cleve) Hasle, P. calliantha Lundholm et al. e P. multiseries (Hasle) 
Hasle. Devido à dificuldade de diferenciá-las em microscopia ótica, no momento das 
contagens das amostras de campo, todas as espécies foram consideradas em 
conjunto, sendo representadas como Pseudo-nitzschia spp. Elas foram detectadas 
no ambiente durante todos os períodos amostrados, mas foram predominantes no 
final do verão e início do outono, de fevereiro a abril (Figura 11). A máxima 
concentração celular (317.353 cels.L-1) foi encontrada no estrato superficial da 
estação 1, em fevereiro de 2003 (Figura 11). 
Nas coletas de fevereiro e março de 2003, foram isoladas quatro cepas 
distintas de Pseudo-nitzschia spp. Os cultivos estabelecidos com as quatro cepas, 
chamadas de Pnz-1, Pnz-2, Pnz-3 e Pnz-4, foram bem sucedidos e possibilitaram a 
investigação da capacidade de produção de toxinas amnésicas por estas algas. 
Logo após a análise da toxicidade, o cultivo passou a apresentar problemas e foi 
perdido depois de alguns meses. A identificação das cepas cultivadas de Pseudo-
nitzschia foi bastante problemática. Um processo erosivo atuou nas valvas, o que 
acarretou em perda de sílica e na impossibilidade de visualização das aréolas e 
outras estruturas importantes para a identificação das espécies, mesmo sob 
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microscopia eletrônica de varredura (Figura 12) e transmissão. Todo o material 
examinado estava erodido e não se pôde determinar com certeza quais espécies 
foram cultivadas, exceto P. pungens (cepa Pnz-1), facilmente distinta das demais 
sob microscopia óptica. As cepas Pnz-2 e Pnz-3 provavelmente tenham sido 
espécies componentes do complexo P. pseudodelicatissima / cuspidata. As 
características de tamanho, forma e padrão de sobreposição das células da cepa 
Pnz-4 foram semelhantes às descritas para P. multiseries4.  
Figura 11 - Densidade celular (cels.L-1) de Pseudo-nitzschia spp. em diferentes estações de coleta no 
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4 Os estudos que embasaram tais suposições estão listados na Discussão, sessão 6.2.1, 
página 79. 
 44
Figura 12 - Fotomicrografia eletrônica de varredura evidenciando a alteração na frústula de Pseudo-
nitzschia sp. (cepa Pnz-2), após cerca de 4 meses de cultivo em laboratório. A alga foi 
isolada do complexo estuarino de Paranaguá, PR, em março de 2003. O aumento usado 
foi de 10.000x e a barra de escala representa 2 m.  
 
 
A cepa Pnz-1 media entre 80-90 m de comprimento por 4,5-5,0 m de 
largura, com células fortemente silicificadas e sobrepostas em cerca de 1/3 do 
comprimento, apresentando poróides visíveis em microscopia ótica. A cepa Pnz-2 
media entre 65-75 m de comprimento por 2,0-3,0 m de largura, suas células 
estreitas formavam cadeias curtas, com sobreposição de 1/5 do comprimento total. A 
cepa Pnz-3 apresentava 40-45 m de comprimento por cerca de 3,0 m de largura, 
apresentando cadeias curtas de células sobrepostas em 1/4 a 1/5 do comprimento 
da valva. A cepa Pnz-4 media entre 105-120 m de comprimento por 4,5-5,0 m de 
largura, as células tinham as extremidades acentuadamente agudas e sobrepostas 
em cerca de 1/4 do seu comprimento.   
O cultivo da cepa Pnz-4, identificada como Pseudo-nitzschia cf. multiseries, 
passou por uma fase de aclimatação que durou por volta de três dias, seguida por 
um período de crescimento exponencial até cerca de 12 dias de cultivo, uma fase 
estacionária de crescimento entre 12 e 21 dias para, a partir de então, entrar em 
declínio (Figura 13). O maior valor de concentração celular foi de 10.394 ± 376 
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cels.mL-1 (média ± erro padrão) no 21º dia de cultivo. Registrou-se uma constante de 
crescimento exponencial ( ) de 0,30.dia-1 e um tempo de duplicação de 2,3 dias. 
Figura 13 - Curva de crescimento celular (média ± erro padrão; n = 3) de uma cepa de Pseudo-
nitzschia cf. multiseries (cepa Pnz-4) isolada do complexo estuarino de Paranaguá, PR e 
cultivada em meio F/2, 20°C de temperatura, luminosidade de 100 E.m-2.s-1 ,salinidade 











Antes de se avaliar a produção da toxina amnésica, o ácido domóico (AD), ao 
longo do cultivo da cepa Pnz-4, foi necessário se determinar o tempo de retenção do 
padrão da toxina nas análises de cromatografia líquida. O complexo formado pelo 
ácido domóico e seu agente derivatizante (AD-FMOC) foi detectado sob a forma de 
um pico de absorbância aos 15,6 minutos da análise cromatográfica. No controle do 
experimento, com água do mar, esse pico não foi registrado (Figura 14).  
Dentre as quatro cepas cultivadas, somente na Pnz-4 detectou-se a produção 
de ácido domóico. Como o método adotado foi extremamente sensível, pôde-se 
inferir que, sob as condições testadas de cultivos, as demais cepas não produziram 
a toxina (Figura 15). A presença de ácido domóico na cepa Pnz-4 foi confirmada 
comparando-se o seu espectro de absorção em luz visível, com o obtido na análise 
do complexo AD-FMOC formado no padrão. Os espectros de ambos apresentaram 
picos de absorção próximos aos comprimentos de onda de 209 e 245 m (Figura 
16).  
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Figura 14 – Cromatogramas de fluorescência para a detecção de ácido domóico (padrão e controle). 
O controle foi composto por água do mar filtrada e a presença da toxina está sinalizada 
pela seta. AD-FMOC: complexo ácido domóico – derivatizante. 
 
 
Figura 15 - Cromatogramas de fluorescência para a detecção de ácido domóico em amostras de 
cepas cultivadas da diatomácea Pseudo-nitzschia spp. A presença da toxina está 




Figura 16 - Espectro de absorção em luz ultra-violeta do ácido domóico derivatizado (AD-FMOC) no 
padrão (linha escura) e na cepa de Pseudo-nitzschia cf. multiseries (linha clara). As setas 
indicam os picos de absorção da luz ultra-violeta. 
 
Quando se investigou a variação da produção de toxina ao longo do tempo, 
constatou-se a produção de ácido domóico nas células da cepa Pnz-4 em todas as 
fases de crescimento, exceto do primeiro ao terceiro dia de cultivo e no último dia 
amostrado. A concentração de ácido domóico intracelular foi maior no final da fase 
exponencial de crescimento e durante a fase estacionária, atingindo um máximo de 
0,152 ± 0,022 g.cel-1 no 15º dia de cultivo (Figura 17). 
 A liberação de ácido domóico no meio de cultura foi desprezível durante a 
fase de aclimatação do cultivo. Na fase exponencial de crescimento, a concentração 
de ácido domóico extracelular foi aumentando e se tornando bem mais significante 
no final da fase estacionária e durante a fase de decaimento do cultivo. (Figura 17). 
A maior concentração medida foi de 1,23 ± 0,19 g.mL-1 no 24º dia.  
Ao se comparar as concentrações intra- e extracelulares de ácido domóico na 
cepa Pnz-4 com sua concentração celular, percebeu-se que logo que as células 
passaram a morrer numa taxa similar ou superior à velocidade com que se dividiam 
em novos indivíduos, aumentou a liberação de toxinas no meio. Ainda, o conteúdo 
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intra-celular de toxina tornou-se maior quando o crescimento celular estacionou 
(Figura 17). 
Figura 17 - Valores médios e erro padrão (n = 3) da densidade celular (cels.mL-1; círculo preto), 
concentração intracelular de ácido domóico ( g.cel-1; triângulo azul) e concentração 
extracelular de ácido domóico ( g.cel-1; cruz vermelha) em uma cepa cultivada da 
diatomácea Pseudo-nitzschia cf. multiseries, ao longo de 33 dias de experimento. 
Densidade celular e conteúdo de ácido domóico
intra e extra-celular em Pseudonitzschia sp.
Dias de cultivo














































































Embora três espécies de Pseudo-nitzschia tenham sido encontradas nas 
amostras de campo, por vezes em concentrações celulares relativamente elevadas, 
e ao menos uma delas tenha produzido ácido domóico em cultivo, não se detectou a 
toxina amnésica em nenhuma oportunidade durante o monitoramento de ficotoxinas 
no molusco Mytella guyanensis. 
5.2.2  Microalgas produtoras do PSP 
Gymnodinium catenatum
Em outubro de 2002, encontrou-se o dinoflagelado Gymnodinium catenatum
em uma amostra viva e concentrada de fitoplâncton. Entretanto, nesta oportunidade, 
este organismo não foi detectado nas contagens, possivelmente porque sua 
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concentração na água estivesse bastante baixa. A ocorrência deste dinoflagelado 
durante o período investigado foi esporádica, sendo diagnosticado 
predominantemente em amostras tomadas entre o fim do verão e o final do outono. 
A concentração máxima foi de 6.393 cels.L-1, na superfície da estação 2, em 
fevereiro de 2003 (Figura 18). 
Figura 18 - Densidade celular (cels.L-1) de Gymnodinium catenatum em diferentes estações de coleta 
no complexo estuarino de Paranaguá, PR – agosto de 2002 a outubro de 2003.  O 
símbolo     marca a ocorrência somente em amostra viva; o número das estações de 









Em outubro de 2002, foram isoladas algumas cepas do dinoflagelado atecado 
Gymnodinium catenatum. Os cultivos foram bem sucedidos no início, mas logo em 
seguida o crescimento celular tornou-se bastante reduzido e a cultura foi perdida. 
Em fevereiro de 2004, uma nova cepa foi isolada com sucesso. Nesta oportunidade, 
entretanto, a alga não foi coletada no CEP, mas sim em um local próximo, a 
Enseada de Armação do Itapocoroy, localizada no litoral norte de Santa Catarina. 
Neste caso, alguns cuidados especiais garantiram o sucesso do cultivo. Tentou-se 
cultivar G. catenatum em meio K, específico para dinoflagelados, mas o crescimento 
foi mais consistente quando se adicionou uma solução de extrato de solo ao meio de 
cultivo F/2. Outra particularidade foi que, no momento da troca do meio de cultivo, 
adicionou-se 1 mL do cultivo para cada 10 mL do meio novo a cada 18 dias, ao 
invés de se adicionar numa proporção de 1:100 a cada 7 dias, como é usualmente 
feito com outras algas. Este procedimento possibilitou o sucesso do cultivo em 
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A concentração máxima de G. catenatum em cultivo foi obtida no 18° dia, 
correspondendo a 819,3  111,4 cels.mL-1 (Figura 19). A concentração celular inicial 
foi de 45,7  4,6 cels.mL-1 e o cultivo não mostrou uma fase de aclimatação, 
crescendo exponencialmente desde o início até o 12° dia. A fase estacionária 
aconteceu entre o 12° e o 19° dia e a fase de declínio do cultivo do 19° dia até o final 
do experimento, no 33° dia (Figura 19). Calculou-se a constante de crescimento 
exponencial ( ) em 0,23.dia-1 e o tempo de duplicação em 3 dias. 
Figura 19 - Curva de crescimento celular (média ± desvio padrão; n = 3) de uma cepa de 
Gymnodinium catenatum isolada de Armação do Itapocoroy, norte de SC, e cultivada em 
meio F/2 com adição de extrato de solo, 25°C de temperatura, salinidade 33, 










Para a análise das variações no perfil e concentração de toxinas paralisantes, 
foram filtrados 500 mL do cultivo no 9° dia de experimento (fase exponencial de 
crescimento), contendo 290.000 células; 436 mL no 12° dia de experimento (início 
da fase estacionária), contendo 340.080 células; e 338 mL no 20° dia (início da fase 
de declínio do cultivo), contendo 145.340 células. Na fase inicial, ou de aclimatação 
do cultivo, assim como no final da fase de declínio, não se obtiveram extratos devido 
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 Nas análises de cromatografia líquida, os tempos de retenção para cada 
padrão de toxinas paralisantes foram obtidos por meio da detecção dos picos de 
fluorescência em duas corridas cromatográficas, uma para as goniautoxinas (GTX) e 
outra para saxitoxina e neo-saxitoxina (STX e neo-STX). Os tempos de retenção 
estão expressos na Figura 20.  
Figura 20 - Cromatogramas de fluorescência para a detecção de padrões de toxinas paralisantes pelo 
método de derivatização pós-coluna e os respectivos tempos de retenção. À esquerda, 
padrões de goniautoxinas (GTX) e à direita, saxitoxina (STX) e neo-saxitoxina (neo-STX).  
 
As análises dos extratos provenientes de diferentes fases do cultivo da cepa 
de Gymnodinium catenatum revelaram a presença de toxinas paralisantes em todas 
as fases do crescimento (Figura 21). Na primeira série de corridas cromatográficas, 
que buscou detectar a presença de GTX1 a GTX4, somente durante a fase 
exponencial é que a cepa produziu baixíssimas concentrações de GTX2 e GTX3 
(Figura 21-A). Entretanto, um pico bastante conspícuo apareceu aos 4,7 minutos de 
corrida, em todos os extratos. Este pico foi atribuído à presença de um complexo de 
toxinas do tipo N-sulfocarbamoil (complexo “C”). Depois de feita a hidrólise ácida das 
amostras, este pico, em sua grande maioria, se desfez e revelou a presença das 
toxinas C1 e C2 em todos os momentos do crescimento desta cepa (Figura 21-B). Já 
no segundo conjunto de análises, a saxitoxina, principal toxina paralisante, bem 
como a neo-saxitoxina, não foram detectadas nas amostras (Figura 21-C). Após a 
hidrólise ácida das amostras, evidenciou-se a produção de uma pequena quantidade 
de GTX6 somente na fase exponencial de crescimento da cepa de G. catenatum 
analisada (Figura 21-D).  
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Figura 21 - Cromatogramas de fluorescência para a detecção de toxinas paralisantes em amostras de 
Gymnodinium catenatum, cepa isolada de Armação do Itapocoroy, norte de SC, em 
diferentes fases do crescimento em cultivo. (A) Cromatogramas para detecção de 
goniautoxinas - GTX1 a GTX4; (B) de toxinas do grupo C - C1 a C4 - depois de hidrólise 
ácida; (C) de saxitoxina e neo-saxitoxina; e (D) de goniautoxinas - GTX5 e GTX6 - depois 
de hidrólise ácida. A detecção foi feita por fluorescência.  
 
 
Pôde-se inferir, pelos tamanhos e áreas ocupadas pelos picos de cada uma 
das toxinas encontradas, que as toxinas dominantes nesta cepa de Gymnodinium
catenatum foram a C1 e a C2. Também foram detectadas quantidades menores de 
GTX2, GTX3 e GTX6 (Tabela 3). A fase exponencial de crescimento foi quando a 




ralisantes Concentração Percentual Concentração Percentual Concentração Percentual 
 (nmol.mL-1) (%)  (nmol.mL-1) (%)  (nmol.mL-1) (%)
GTX-2 0,007 ± 0,0003 0,08
GTX-3 0,055 ± 0,003 0,60
GTX-6 0,467 ± 0,014 5,05
C-1 3,705 ± 0,188 40,09 0,305 ± 0,015 41,27 1,027 ± 0,052 47,88
5,007 ± 0,257 54,18 0,434 ± 0,022 58,73 1,118 ± 0,057 52,12
ma 9,241 ± 0,462 100,00 0,739 ± 0,037 100,00 2,145 ± 0,109 100,00
DECAIMENTO (INÍCIO)FASE EXPONENCIAL ESTACIONÁRIA (INÍCIO)
Tabela 3 - Concentração de toxinas paralisantes ( mol.mL-1) e percentual de representatividade de 
cada toxina (%) em uma cepa de Gymnodinium catenatum isolada de Armação do 
Itapocoroy, norte de SC, em extratos de diferentes fases do crescimento em cultivo. 
Dados baseados em análise de cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE), com 








A maior parte da toxicidade encontrada deveu-se à presença da toxina C2 em 
quantidades significativas. Apesar da toxina C1 ter sido detectada em concentrações 
similares, ela pouco contribuiu para a toxicidade total das amostras, já que sua 
toxicidade específica é uma ordem de grandeza menor do que a da toxina C2 
(Tabela 4). A toxina GTX3, que possui uma toxicidade específica bastante elevada, 
apesar de encontrada em quantidades ínfimas na amostra da fase exponencial de 
cultivo, foi mais representativa do que a C1 para a toxicidade total (Tabela 4). 
Tabela 4 – Toxicidade absoluta ( g STXeq .cel-1) e relativa (%) das toxinas paralisantes em uma cepa
de Gymnodinium catenatum isolada de Armação do Itapocoroy, norte de SC, em 
diferentes fases do crescimento em cultivo. Dados baseados em análises de 
cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE). A toxicidade específica de cada toxina 






Embora a amostra do 9° dia de cultivo (fase exponencial) tenha apresentado 
uma toxicidade maior do que as demais, não se observou uma relação direta entre o 
tempo de cultivo e a quantidade de toxinas produzidas pelas células de 
Toxinas
Toxinas Toxicidade
paralisantes Conc. celular Percentual Conc. celular Percentual Conc. celular Percentual específica(1)
(pg STXeq.cel-1) (%) (pg STXeq.cel-1) (%) (pg STXeq.cel-1) (%) (MU.mol-1)
GTX-2 0,017 ± 0,0007 0,44 892
GTX-3 0,240 ± 0,012 6,13 1584
GTX-6 0,206 ± 0,006 5,26 160
C-1 0,153 ± 0,008 3,91 0,011 ± 0,0005 4,22 0,085 ± 0,004 5,45 15
C-2 3,301 ± 0,169 84,25 0,244 ± 0,012 95,78 1,471 ± 0,075 94,55 239
Soma 3,918 ± 0,196 100,00 0,255 ± 0,013 100,00 1,555 ± 0,079 100,00
FONTE: (1) Oshima, 1995.
FASE EXPONENCIAL ESTACIONÁRIA (INÍCIO) DECAIMENTO (INÍCIO)
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Gymnodinium catenatum. A produção de toxinas variou entre 0,255 e 3,918 g 
STXeq.cel-1  (Figura 22). 
Figura 22 - Produção de toxinas paralisantes por célula ( gSTXeq.cel-1; n = 3) em uma cepa de 
Gymnodinium catenatum isolada de Armação do Itapocoroy, norte de SC, em 
diferentes fases do crescimento em cultivo (média e desvio-padrão). Valores obtidos 








Além das análises de cromatografia líquida, a toxicidade de G. catenatum foi 
estimada por bioensaios com camundongos. Os animais utilizados no teste tinham 
um peso médio de 17,42  0,66 g, sendo que os valores não diferiram 
significativamente entre os diferentes tratamentos (Tabela 5). Os indivíduos que 
serviram de controle para o experimento sobreviveram e a injeção, neste caso, não 
demonstrou qualquer outro efeito prejudicial aparente. Nos demais animais, aos 
quais se aplicou a injeção de diferentes extratos de células de Gymnodinium
catenatum, observou-se um efeito letal depois de transcorridos entre 3’55” (3 
minutos e 55 segundos) até mais de uma hora (Tabela 5). Os valores superiores há 
uma hora, que não estão detalhados no quadro por não influenciarem nos cálculos, 
foram todos inferiores a 12 horas. 
O extrato mais tóxico testado nos camundongos foi o obtido durante a fase 
exponencial de cultivo de G. catenatum (2,349  0,374 MU ou 0,470  0,075 g 
STXeq). O extrato adquirido no início da fase estacionária de crescimento mostrou 
uma toxicidade de 1,020  0,350 MU ou 0,204  0,071 g STXeq. Por fim, o extrato 
correspondente à fase inicial de decaimento do cultivo somente causou a morte dos 




















 em torno de 6 a 8 min. Os valores mostrados no quadro foram corrigidos.
CAMUNDONGO TOXICIDADE
Extrato
animais em um tempo superior à uma hora, com uma toxicidade estimada em 0,785 
 0,035 MU ou 0,157  0,007 g STXeq.   
Tabela 5 - Resultados dos testes de toxicidade aguda com uma cepa de Gymnodinium catenatum 
isolada de Armação do Itapocoroy, norte de SC, sobre camundongos do tipo suíço. O 
tempo de morte dos camundongos foi expresso em minutos e segundos, a toxicidade dos 
extratos em “mouse units” (MU) e g STXeq .mL-1 e a produção de toxina por célula em 















Dividindo-se as toxicidades totais pelas concentrações celulares em cada 
momento do cultivo de G. catenatum, as toxicidades por célula foram de 19,440  
3,094 g STXeq .cel-1 na fase exponencial; 7,181  2,496 g STXeq .cel-1 no início 
da fase estacionária; e 12,956  0,584 g STXeq .cel-1 no início da fase de 
decaimento do cultivo. Neste último momento, a toxicidade por célula foi maior do 
que na fase estacionária, apesar do extrato naquela etapa ter sido mais tóxico aos 
camundongos. Quando comparados os valores de toxicidade por célula, medidos 
por cromatografia e pelo teste em camundongos, percebe-se que os últimos foram 
bem superiores (Figura 23). Os valores foram, em média, cerca de 5 vezes mais 
EXTRATO Réplica Peso (g) Tempo de Célula
morte(1) (MU) (ug STXeq) (pg STXeq .cel-1)
A 16,67 4' 11'' 2,071 0,4142 17,139
Fase B 17,53 4' 12'' 2,202 0,4404 18,223
Exponencial C 18,90 3' 23'' 2,774 0,5548 22,957
Média 17,70 3' 55'' 2,349 0,470 19,440
Desvio padrão 1,12 0' 28'' 0,374 0,075 3,094
A 17,14 23' 36'' 0,827 0,16544 5,838
Início B 17,02 5' 56'' 1,426 0,28512 10,061
estacionária C 17,01 36' 00'' 0,800 0,15998 5,645
Média 17,06 21' 50'' 1,02 0,204 7,181
Desvio padrão 0,07 15' 07'' 0,35 0,071 2,496
A 18,20  + 1h 0,8225 0,165 13,583
Início B 17,25  + 1h 0,7787 0,156 12,859
decaimento C 16,65  + 1h 0,7525 0,151 12,427
Média 17,37 + 1h 0,785 0,157 12,956
Desvio padrão 0,78 0,035 0,007 0,584
A 17,53 ------ ------ ------ ------
Controle B 17,98 ------ ------ ------ ------
C 17,10 ------ ------ ------ ------
Média 17,54 ------ ------ ------ ------
Desvio padrão 0,44 ------ ------ ------ ------
(1) O extrato correspodente à fase exponencial teve que ser diluído para que os tempos de morte
ficass
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elevados para o extrato da fase exponencial, aproximadamente 28 vezes no início 
da fase estacionária, e pouco mais de 8 vezes maiores no início da fase de 
decaimento.  
Figura 23 - Toxicidade (média e desvio padrão; n = 3) de uma cepa de Gymnodinium catenatum, em 
diferentes fases do crescimento em cultivo, medida sob diferentes métodos de análise. As 
barras escuras mostram a toxicidade total do extrato obtida por cromatografia líquida e 
barras claras, a toxicidade calculada por bioensaio com camundongos; ambas foram 









Os bioensaios com camundongos para detecção de toxinas do PSP 
acumulada no molusco M. guyanensis, a exemplo das análises cromatográficas para 
as toxinas amnésicas, mostraram resultados negativos durante todo o período 
investigado. Portanto, mesmo havendo a presença de Gymnodinium catenatum na 
água, e a comprovação de que esta alga produz diferentes tipos de toxinas 
paralisantes, não ocorreu a detecção de toxinas do PSP em amostras de moluscos.  
5.2.3  Microalgas produtoras do DSP 
Dinophysis acuminata
O dinoflagelado Dinophysis acuminata foi detectado sempre durante o 
período de primavera, em outubro e dezembro de 2002 e em setembro e outubro de 
2003, quando terminaram as coletas (Figura 24). Em dezembro de 2002, no estrato 
profundo da estação de coleta 5, foi registrada a concentração máxima de 4.566 
cels.L-1 (Figura 24).  



















Figura 24 - Densidade celular (cels.L-1) de Dinophysis acuminata em diferentes estações de coleta no 
complexo estuarino de Paranaguá, PR – agosto de 2002 a outubro de 2003. O número 








Como essa alga possui ciclo de vida e requerimentos nutricionais complexos, 
seu cultivo para análise de toxinas tornou-se impraticável. Uma alternativa seria 
isolar um grande número de células de D. acuminata diretamente das amostras 
vivas e avaliar a sua toxicidade, porém poucos indivíduos foram encontrados neste 
tipo de material durante nossas coletas.  
As análises da presença de ficotoxinas no molusco sururu (Mytella
guyanensis) revelaram um caso em que o teste de toxicidade aguda em 
camundongos para a detecção de toxinas diarréicas (DSP) teve efeito positivo. 
Nesta ocasião, três camundongos receberam a injeção do extrato de 
hepatopâncreas de sururu, coletado em dezembro de 2002. Dois deles morreram em 
menos de 24 horas e um terceiro morreu nas 24 horas seguintes. O camundongo 
usado como organismo controle nada sofreu. A amostra positiva foi proveniente da 
estação de coleta S-3. O agente causador provavelmente tenha sido o dinoflagelado 
Dinophysis acuminata, presente neste local em outubro e em dezembro de 2002, em 
concentrações de até 4.566 cels.L-1. 
Nas análises de cromatografia líquida realizadas para confirmar a presença 
de toxinas diarréicas, o padrão de ácido ocadáico (OCA) ligou-se a um composto 
derivatizante (ADAM), formando o complexo OCA-ADAM. Este complexo foi 
detectado no padrão sob a forma de um pico aos 15,3 minutos de corrida (Figura 25-
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Figura 25 – Cromatogramas de fluorescência para a detecção de ácido ocadáico em amostras de: (A) 
controle negativo constituído de água filtrada em sistema mili-Q e solução derivatizante 9-
antrildiazometano (ADAM); (B) controle positivo composto por padrão comercial de ácido 
ocadáico (OCA) e solução derivatizante ADAM, formando o complexo OCA-ADAM; e (C) 
hepatopâncreas de sururu (Mytella guyanensis) tóxico a camundongos. A seta em (C) 











































As análises com a amostra positiva não detectaram a presença do ácido 
ocadáico no hepatopâncreas do molusco (Figura 25-C), contudo, revelaram a 
existência de um outro pico de absorção que não esteve presente no controle 
negativo. O responsável por tal pico, um composto desconhecido denominado de 
composto “X”, foi percebido em todas as sub-amostras aos 18,4 minutos de corrida 
(Figura 25-C). Sua concentração foi diretamente proporcional à concentração do 
hepatopâncreas aplicada nas sub-amostras.  
 
5.2.4  Microalgas envolvidas em mortalidades de animais marinhos 
Heterosigma akashiwo 
A rafidofícea Heterosigma akashiwo foi detectada nas amostras vivas de 
outubro de 2002 e outubro de 2003. Esta alga possui a parede celular extremamente 
frágil e não suporta as concentrações de fixadores comumente utilizadas para 
preservar amostras de plâncton. Por esta razão, provavelmente, H. akashiwo não 
tenha sido encontrada nas amostras quantitativas. 
Não foi preciso isolar esta alga para cultivo porque uma cepa vinha sendo 
mantida em laboratório desde março de 2001, quando H. akashiwo esteve 
associada a um evento de mortandade massiva de peixes no complexo estuarino de 
Paranaguá. Na referida ocasião, a cepa foi isolada e permaneceu disponível e viável 
até a realização dos presentes experimentos de crescimento e toxicidade.  
A cepa de H. akashiwo sofreu, durante o crescimento em cultivo, uma fase de 
aclimatação de dois dias, passando, em seguida, a crescer exponencialmente até o 
14° dia de cultivo. A fase estacionária abrangeu do 14° ao 23° dia, quando se iniciou 
a fase de decaimento do cultivo. A máxima concentração celular atingida durante o 
experimento foi de 303.000  14.413 cels.mL-1 (Figura 26), enquanto que a 
constante de crescimento exponencial ( ) registrada foi 0,38.dia-1 e o tempo de 
duplicação 1,83 dias. 
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Figura 26 - Curva de crescimento celular (média ± desvio padrão; n = 3) de uma cepa de Heterosigma
akashiwo isolada do complexo estuarino de Paranaguá, PR, e cultivada em meio F/2, 












No momento em que se executou o teste de toxicidade de Heterosigma
akashiwo sobre juvenis de misidáceo Mysidopsis juniae, o cultivo da alga estava em 
fase exponencial de crescimento, numa concentração de 79.100 cels.mL-1. Além da 
concentração total, as diluições utilizadas neste teste de toxicidade foram: 50% 
(39.600 cels.mL-1); 10% (7.910 cels.mL-1); 1% (791 cels.mL-1); 0,1% (79,1 cels.mL-1); 
e 0,01% (7,91 cels.mL-1). Todos os indivíduos juvenis de M. juniae expostos a 
concentrações iguais ou superiores a 7.910 cels.mL-1 morreram durante o 
experimento (CL50: 1.821  545 cels.mL-1). Observou-se um comportamento de 
herbivoria dos náuplios de Artemia salina sobre Heterosigma akashiwo, formando 
aglomerações que serviam de alimento para os misidáceos. Os resultados deste 
experimento estão expressos na Figura 27. 
A concentração de oxigênio dissolvido e o pH foram monitorados e os valores 
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Figura 27 - Teste de toxicidade com diferentes concentrações da rafidofícea Heterosigma akashiwo 
sobre juvenis de misidáceo Mysidopsis juniae. Resultado expresso como percentual 
médio e desvio padrão (n=3) de indivíduos mortos após 96 horas de teste, em relação ao 










 Tabela 6 - Valores de pH e oxigênio dissolvido (mg.L-1) em diferentes tratamentos aplicados no teste 






Outro experimento que testou a toxicidade da rafidofícea H. akashiwo sobre 
invertebrados foi o ensaio aplicado com larvas do molusco Perna perna. A alga, que 
neste experimento foi aclimatada em meio de cultivo F/10, cresceu em uma taxa 
similar a culturas em meio F/2. O teste iniciou no 18° dia de cultivo, quando a alga já 
estava no meio da fase estacionária de crescimento. As concentrações celulares 
usadas foram equivalentes a 100% da concentração do cultivo (123.333 cels.mL-1), 
50% (61.667 cels.mL-1), 10% (12.333 cels.mL-1), 5% (6.167 cels.mL-1), 1%  (1.233 
cels.mL-1), 0,1% (123 cels.mL-1) e 0,01% (12 cels.mL-1). Larvas expostas a 
concentrações de H. akashiwo superiores a 6.167 cels.mL-1 apresentaram um 
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CL50: 1.821± 545 cels.mL-1
CONCENTRAÇÃO CELULAR
(cel.mL-1) Inicial Final Inicial Final
0 8,19 8,08 6,1 6
7,91 8,15 8,1 6,3 6,1
79,1 8,15 8,09 6,3 6,1
791 8,16 8,09 6,2 6,2
7910 8,22 8,13 6,2 6,4
39600 8,57 8,42 6,7 6,5




desenvolvimento anômalo que diferiu significativamente do controle (CE50: 3.567  
294 cels.mL-1; Figura 28). 
Figura 28 - Teste de toxicidade com diferentes concentrações da rafidofícea Heterosigma akashiwo 
sobre larvas do molusco Perna perna. Percentual médio e desvio padrão (n=4) de larvas 











Conforme expresso na Tabela 7, o pH e a salinidade sofreram pequenas 
alterações durante o transcorrer do teste, mas estiveram dentro do limite de variação 
do teste, conforme REIS FILHO (1999). 
Tabela 7 - Valores de pH e salinidade em diferentes tratamentos aplicados no teste de toxicidade de 
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CE50: 3.567  294 cels.mL-1
CONCENTRAÇÃO CELULAR
(cel.mL-1) Inicial Final Inicial Final
0 8,1 8,2 33,2 33,4
6,83 8,1 8,2 33,0 33,0
68,3 8,1 8,2 33,2 33,8
683 8,1 8,2 33,0 33,8
3415 8,0 8,1 33,0 33,6
6830 8,0 8,1 33,2 33,9
34150 7,9 8,0 33,3 33,9




Por fim, a toxicidade de H. akashiwo foi testada em pós-larvas do camarão 
Litopenaeus vannamei. No instante em que este experimento teve início, a cepa 
estava crescendo exponencialmente e atingiu uma densidade de 35.000 cels.mL-1. 
As concentrações usadas no teste de toxicidade com L. vannamei corresponderam, 
portanto, a 35.000 (100%), 17.500 (50%) e 7.000 cels.mL-1 (20%). Foram testadas 
somente três concentrações devido ao grande volume de cultura necessário neste 
experimento. As pós-larvas com 22 dias de idade (PL-22) utilizadas no teste 
apresentaram um tamanho médio de 9,4 mm (  2,5).
 Não se pôde determinar a concentração de efeito letal mediano (CL50) neste 
experimento, assim como não foi possível detectar qualquer efeito que diferisse do 
controle (CEO), através do teste de Willians. A Figura 29 demonstra o resultado do 
teste. 
Figura 29 - Teste de toxicidade com diferentes concentrações da rafidofícea Heterosigma akashiwo 
sobre pós-larvas (PL-22) de camarão Litopenaeus vannamei. Resultado expresso como 
percentual médio e desvio padrão (n=3) de indivíduos mortos após 48 horas de teste, em 








 Durante este teste, os valores de pH oscilaram entre 6,0 e 8,0. A 
concentração de oxigênio dissolvido variou entre 4,6 e 7,6 mg.L-1. Os maiores 
valores de mortalidade observados (após 24hs) coincidiram com as menores 
concentrações de oxigênio medidas, próximas a 5,0 mg.L-1 (Tabela 8). 
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Tabela 8 - Valores de oxigênio dissolvido (mg.L-1) e pH, em cada uma das réplicas dos diferentes 
tratamentos aplicados no teste de toxicidade de Heterosigma akashiwo em pós-larvas 







Outra rafidofícea, Chattonella spp., também foi encontrada durante as 
amostragens, porém esta foi detectada tanto nas amostras vivas, como fixadas. 
Duas espécies do gênero foram observadas e contadas em conjunto, C. globosa 
Hara et Chihara e C. cf. marina. Elas estiveram presentes em todas as estações de 
coleta, entretanto suas ocorrências foram restritas aos meses de outubro de 2002 e 
junho de 2003, primavera e final do outono, respectivamente (Figura 30). A 
concentração máxima – 36.530 cels.L-1 – foi observada no estrato profundo da 
estação 4, em junho de 2003 (Figura 30). Na amostra viva de outubro de 2003, 
Chattonella spp. voltou a ser detectada em baixa concentração.  
Algumas cepas de Chattonella cf. marina foram isoladas das amostras de 
outubro de 2002 e cultivadas em laboratório. O problema mecânico apresentado 
pela estufa incubadora, já exposto anteriormente, também decretou a morte destas 
cepas e a extinção de seus cultivos. Desta forma, não foi possível realizar quaisquer 
testes de toxicidade com C. cf. marina. 
CONCENTRAÇÃO CELULAR
(cel.mL-1) Inicial 24hs 48hs Inicial 24hs 48hs
0 8 7 7 6,8 6,1 6,4
0 8 6,5 6,5 7 5,5 6
0 8 6,5 6,5 6,6 4,6 6,5
7000 7 6 6,5 6,9 5 6,8
7000 7 6,5 7 6,3 6,9 6,9
7000 7 7 7 7,3 4,7 7,1
17500 8 7 7 6,4 6,1 6,4
17500 7 7 7 7,6 6,9
17500 8 7 7 6,9 5,8 6,3
35000 7 6,5 7 7,2 6,4 7,8
35000 7 7 7 6,3 5,8 6,4
35000 8 7 7 7,4 7,4 7,6
NOTA: Os valores de oxigênio dissolvido destacados em cinza corresponderam aos
             mais baixos registrados e ocorreram nos frascos onde foram medidas as 





Figura 30 - Densidade celular (cels.L-1) de Chattonella spp. em diferentes estações de coleta no 
complexo  estuarino  de  Paranaguá, PR – agosto de 2002 a outubro de 2003. O símbolo 

















O dinoflagelado Prorocentrum minimum (Pavillard) Schiller só não foi 
encontrado nas amostras de agosto de 2002. A máxima concentração registrada foi 
na superfície da estação 6, em abril de 2003 – 168.951 cels.L-1 (Figura 31). Em outra 
ocasião, em outubro de 2002, no estrato superficial da estação 5, a concentração 
celular chegou a 166.667 cels.L-1. 
Uma cepa de P. minimum foi isolada e cultivada em outubro de 2002. A 
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conseqüência de um descontrole térmico na estufa incubadora e nenhum teste de 
toxicidade foi realizado com esta alga na presente investigação. 
Figura 31 - Densidade celular (cels.L-1) de Prorocentrum minimum em diferentes estações de coleta 


















 A primnesiofícea Phaeocystis spp. ocorreu no ambiente sob a forma colonial, 
possibilitando sua detecção. Sua ocorrência foi predominante no inverno e início de 
primavera (Figura 32). Foram contadas em conjunto as espécies P. globosa 
Scherffel e P. pouchetii (Hariot) Lagerheim. Como suas células são relativamente 
pequenas e ocorrem agrupadas em densas colônias, as concentrações celulares 
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outubro de 2002 no estrato profundo da estação de coleta 2 (Figura 32). Phaeocystis
spp. voltou a ocorrer em outubro de 2003, mas nesta ocasião somente foi detectada 
em amostra viva. 
Figura 32 - Densidade celular (cels.L-1) de Phaeocystis spp. em diferentes estações de coleta no 
complexo estuarino de Paranaguá, PR – agosto de 2002 a outubro de 2003. O símbolo 










5.2.5  Outras microalgas nocivas 
Coscinodiscus wailesii 
A diatomácea Coscinodiscus wailesii foi encontrada nas estações 1, 2, 3 e 5, 
sendo mais abundante nesta última (Figura 33). Sua ocorrência esteve dispersa ao 
longo do período de estudo, mas as maiores concentrações foram registradas no 
final do verão. A concentração máxima estimada foi de 14.104 cels.L-1, na estação 5, 
em março de 2003 (Figura 33).  
Trichodesmium erythraeum 
A presença da cianobactéria marinha Trichodesmium erythraeum foi 
detectada somente nas amostras de outubro de 2002. A concentração máxima foi 
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contadas as células individualmente. A ocorrência se limitou às estações de coleta 1 
e 3, na região mais externa do estuário. 
Figura 33 - Densidade celular (cels.L-1) de Coscinodiscus wailesii em diferentes estações de coleta no 













Figura 34 - Densidade celular (cels.L-1) de Trichodesmium erythraeum em diferentes estações de 
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6  DISCUSSÃO 
 
6.1  Oscilações espaciais e temporais nas variáveis ambientais e clorofila-a
 A abundância e a composição das comunidades fitoplanctônicas são 
dependentes da hidrodinâmica e das características físico-químicas do ambiente e 
das suas variações espaciais e temporais. O conjunto das condições ambientais, tais 
como luz, nutrientes, salinidade, temperatura, drenagem continental e parâmetros 
hidrográficos, afetam diretamente a variabilidade espaço-temporal do fitoplâncton e 
alteram sua taxa de crescimento (THOMPSON, 1998). Num estuário, a estratificação 
da coluna d’água, as taxas de importação e exportação do fitoplâncton e as 
interações biológicas, como herbivoria e competição, também são influentes na 
distribuição do fitoplâncton (PENNOCK, 1985).  
Durante o período investigado, houve uma significativa variação temporal na 
abundância do fitoplãncton, bem como entre os diferentes pontos do complexo 
estuarino de Paranaguá (CEP). Isso ficou bem evidenciado, tanto pela abundância e 
distribuição das microalgas, como pelas medidas de clorofila-a em cada estação de 
coleta e nos diferentes estratos da coluna d’água. Segundo BRANDINI, THAMM e 
VENTURA (1988), a produção do fitoplâncton no CEP é controlada pela atuação 
conjunta da disponibilidade de luz, concentração de nutrientes, salinidade e 
temperatura. O CEP é um ambiente estuarino fortemente controlado pelo regime de 
marés e influenciado pela pluviosidade e drenagem continental. Esses fatores, por 
sua vez, influenciam a distribuição espacial e temporal da salinidade, temperatura, 
nutrientes, material particulado em suspensão e, conseqüentemente, a penetração 
da luz na coluna d’água. Nos setores mais externos do estuário, as variações 
ambientais e a abundância do fitoplâncton são fortemente afetadas pelo regime 
hidrográfico da plataforma continental adjacente (BRANDINI; THAMM; VENTURA, 
1988). 
A variabilidade espacial nos parâmetros ambientais e na produção primária 
torna-se mais evidentes quando as entrada de água doce no sistema é mais 
significativa e ocorre a formação de gradientes de salinidade bem definidos 
(LAPOINTE; CLARKE, 1992). Durante o período investigado, as salinidades foram 
maiores no setor externo e menores no setor interno da baía, onde se registrou 
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valores muito próximos de zero em fevereiro de 2003, período de elevada 
pluviosidade. Salinidades próximas a zero já haviam sido detectadas por MACHADO 
et al. (1997) e LANA et al. (2001). A temperatura não sofreu grandes alterações de 
um setor para o outro, sendo, em geral, um pouco mais elevada nos pontos mais 
rasos do ambiente. As concentrações de nutrientes inorgânicos dissolvidos seguiram 
um padrão inverso ao da salinidade, sendo maiores nos setores mais internos do 
CEP. Nos setores mais externos, os valores foram bastante baixos, principalmente 
as concentrações das formas nitrogenadas. Uma exceção ao padrão encontrado foi 
o fosfato, que teve as maiores concentrações medidas em pontos intermediários do 
sistema, as estações de coleta 3, 4 e 5. Diversos trabalhos já destacaram essa 
abundância de fosfato nos setores mesohalinos do CEP e sua relação principal com 
a descarga dos efluentes domésticos da cidade de Paranaguá (KNOPPERS; 
BRANDINI; THAMM, 1987; BRANDINI; THAMM; VENTURA, 1988; MACHADO et 
al., 1997). O valor máximo de 10 mol.L-1 de fosfato, registrado na estação 4, em 
outubro de 2002, é incomum em ambientes estuarinos mesotróficos como o CEP e 
possivelmente seja justificado pela presença de efluentes domésticos urbanos em 
adição aos rejeitos de uma indústria de minério de fosfato existente na região. Os 
baixos valores de transparência da água, medidos pelo disco de Secchi nos pontos 
mais internos do CEP, refletem a presença de elevadas cargas de material sólido em 
suspensão que são trazidos pela drenagem continental.  
Portanto, de acordo com a presente investigação e com estudos anteriores 
(BRANDINI; THAMM; VENTURA, 1988; MACHADO et al., 1997; BRANDINI, 2000; 
LANA et al., 2001), o crescimento do fitoplâncton nos setores mais internos do CEP 
é limitado pela baixa penetração de luz na coluna d’água, e no setor mais externo 
pela baixa concentração de nutrientes, sobretudo de nitrogênio inorgânico. Desta 
forma, a área intermediária do CEP é a mais produtiva devido ao conjunto de 
condições favoráveis de luz, nutrientes e salinidade. A alta concentração de 
fitoplâncton (até 4x107 cels.L-1) e de clorofila-a (até 67,8 g.L-1) encontrados no setor 
intermediário do CEP durante o atual estudo corroboram tal afirmação. BRANDINI 
(1985) ressalta, entretanto, que pode haver fotoinibição nestes locais durante o 
verão, quando são registrados altos níveis de irradiação. 
A exemplo de estudos anteriores (e.g. BRANDINI, 2000), o período de verão 
foi o que revelou as maiores abundâncias de fitoplâncton e concentrações de 
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clorofila-a. Nesse período (entre dezembro e março) a pluviosidade foi maior, o que 
resultou numa maior entrada de nutrientes no sistema. A temperatura em elevação 
favoreceu o crescimento de diversas espécies de microalgas e a abundância total de 
células aumentou ao mesmo tempo em que os nutrientes foram sendo consumidos. 
Portanto, o regime de chuvas e a temperatura da água foram os maiores 
responsáveis pela variação temporal do fitoplâncton no ambiente de estudo. De um 
modo geral, as florações de microalgas no complexo estuarino de Paranaguá são 
provavelmente influenciadas pelo aporte de nutrientes trazidos pela descarga fluvial 
durante os períodos chuvosos (LANA et al., 2001), pela entrada de águas costeiras 
subtropicais ricas em nutrientes no inverno (FERNANDES, 1992) e pela 
remineralização de nutrientes junto ao sedimento e seu transporte advectivo para a 
coluna d’água durante a passagem de frentes frias, predominantemente no outono 
(MARONE; CAMARGO, 1994; LOPES, 1997). 
 Assim como a abundância, a composição do fitoplâncton também sofreu 
intensas variações ao longo do tempo e dos diferentes setores do complexo 
estuarino de Paranaguá. Entretanto, o presente trabalho teve como enfoque 
somente as espécies de microalgas potencialmente nocivas. A distribuição espacial 
e temporal e a toxicidade das microalgas nocivas no CEP, bem como os fatores que 
influenciam em tais variáveis, serão abordados no restante da discussão. 
  
6.2  Microalgas nocivas e ficotoxinas 
6.2.1  Microalgas produtoras do ASP 
Pseudo-nitzschia spp. 
Há poucos anos, BATES (2000) listava um número de nove espécies de 
Pseudo-nitzschia potencialmente produtoras de ácido domóico: P. australis 
Frenguelli, P. delicatissima, P. fraudulenta (Cleve) Hasle, P. multiseries, P.
multistriata (Takano) Takano, P. pseudodelicatissima (Hasle) Hasle, P. pungens, P.
seriata (P.T. Cleve) H. Peragallo e P. turgidula (Hustedt) Hasle. Recentemente, a 
descrição de novas espécies e o aperfeiçoamento das técnicas para a detecção de 
toxinas elevou este número para onze espécies. LUNDHOLM et al. (2003) revisaram 
o complexo formado pelas espécies Pseudo-nitzschia cuspidata (Hasle) Hasle e P.
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pseudodelicatissima e descreveram duas novas espécies, sendo que uma delas, P.
calliantha, produziu o ácido domóico. Por fim, a nova espécie P. galaxiae Lundholm 
et Moestrup teve a sua toxicidade confirmada por métodos refinados de 
cromatografia (CERINO et al., 2005). 
Nas amostras coletadas durante a atual investigação foram identificadas três 
espécies potencialmente tóxicas de Pseudo-nitzschia: P. calliantha, P. multiseries e 
P. pungens. Além destas, P. australis e P. cf. delicatissima já haviam sido 
registradas na região do complexo estuarino de Paranaguá (FERNANDES, 1992), 
mas não foram encontradas em nossas amostras. Considerando a escassez de 
estudos que enfoquem especificamente microalgas nocivas e que a identificação 
taxonômica da maioria das espécies potencialmente tóxicas de Pseudo-nitzschia é 
difícil e requer, quase sempre, o uso de microscopia eletrônica (VILLAC et al., 1993; 
HASLE, 1995), o número de espécies no CEP pode ser ainda maior. 
No Brasil, a ocorrência de Pseudo-nitzschia spp. tem sido reportada 
principalmente no litoral das regiões sul e sudeste, onde se concentram os estudos 
sobre algas nocivas. Diversas espécies já foram citadas, incluindo várias 
potencialmente produtoras de toxinas, entre elas: P. australis, P. calliantha, P. 
delicatissima, P. fraudulenta, P. multiseries, P. multistriata, P. pseudodelicatissima e 
P. pungens (VILLAC; TENENBAUM, 2001; ODEBRECHT et al., 2001; MATOS; 
SANTOS; VILLAC, 2002; TAVARES et al., 2002; MOREIRA, 2004).  
A maior parte das espécies de Pseudo-nitzschia potencialmente tóxicas 
apresenta uma distribuição cosmopolita, tais como P. pungens, P. fraudulenta e as 
produtoras aparentemente mais eficientes de ácido domóico, P. australis e P.
multiseries (HASLE, 2002). Os relatos acerca das espécies P. delicatissima e P.
pseudodelicatissima também indicam uma possível distribuição cosmopolita. Nestes 
últimos dois casos, há algumas ambigüidades na identificação taxonômica (HASLE, 
op cit.), principalmente porque a última espécie correspondia verdadeiramente a um 
grupo de três espécies, P. pseudodelicatissima, P. caciantha Lundholm et al. e P.
calliantha, (LUNDHOLM et al., 2003). Por outro lado, a espécie P. seriata f. seriata 
demonstra uma distribuição restrita ao Atlântico Norte. Outras duas espécies 
potencialmente tóxicas, P. multistriata e P. turgidula, possuem distribuição indefinida, 
a primeira devido à escassez de registros e a última por apresentar dúvidas quanto à 
identificação. As espécies que não produzem o ácido domóico parecem ter 
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distribuições mais particulares, como é o caso de P. subfraudulenta (Hasle) Hasle, 
que habita águas mais quentes em baixas latitudes, e da P. seriata f. obtusa (Cleve) 
Peragallo, que ocorre exclusivamente nas altas latitudes do Hemisfério Norte 
(HASLE, 2002). 
Na presente investigação, as espécies de Pseudo-nitzschia foram analisadas 
em conjunto. A abundância do gênero foi maior no final do verão e início do outono, 
durante o período mais chuvoso. Densidades máximas foram registradas na 
superfície das áreas mais externas do estuário, onde a salinidade é geralmente 
superior a 30. Entretanto, em fevereiro de 2003, quando uma concentração superior 
a 300.000 cels.L-1 foi atingida, estes pontos apresentavam salinidades relativamente 
mais baixas na superfície (entre 19 e 25) e a coluna d’água se encontrava 
estratificada. A época de maior abundância de Pseudo-nitzschia spp. correspondeu 
ao período em que a água no estuário alcançou a maior temperatura (acima de 
30°C). Essa condição de estratificação da água e temperaturas superficiais 
elevadas, ocorrendo no final do verão e início do outono, é a mesma que parece 
favorecer o crescimento de P. australis na Califórnia, tendo sido observada durante 
as extensas florações que ocorreram entre 1991 e 1994 (BUCK et al., 1992; WALZ 
et al., 1994). Entretanto, naqueles locais, as temperaturas máximas que a água pode 
alcançar são bastante inferiores, cerca de 15 a 18°C (M.C. Villac, com. pess.).  
Além da temperatura elevada e da estratificação da coluna d’água, o final do 
verão, período de maior crescimento de Pseudo-nitzschia spp. neste estudo, foi 
subseqüente à época mais chuvosa, o que ficou comprovado pelo gráfico de 
pluviosidade mensal (Figura 4) e pelas menores salinidades registradas junto à 
superfície. O conseqüente aumento na descarga fluvial resultou em um elevado 
aporte de nutrientes inorgânicos dissolvidos, conforme mensurado em várias 
estações de coleta. Entretanto, nos locais onde a abundância de Pseudo-nitzschia
spp. foi maior, as concentrações de alguns nutrientes eram baixas, o que pode ter 
revelado um elevado consumo, em parte causado por estas diatomáceas. Na 
superfície das estações 1 e 3 (Figuras 5 e 7), durante o período de maior 
concentração celular de Pseudo-nitzschia spp. (Figura 11), os níveis de alguns 
nutrientes estavam mais baixos do que no estrato profundo. Isso ocorreu com 
amônio, nitrito e fosfato. Seguindo um padrão inverso, as concentrações de nitrato e 
silicato estavam maiores na superfície, onde Pseudo-nitzschia era mais abundante. 
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Foi difícil estabelecer uma relação clara entre a concentração de nutrientes e a 
abundância de Pseudo-nitzschia spp. devido à baixa freqüência amostral adotada. 
Entretanto, alguns outros estudos mostraram que o elevado aporte de nutrientes via 
descarga fluvial favorece o crescimento e a formação de extensas florações de 
Pseudo-nitzschia. É o que ocorre na região da Baía de Cardigan, Canadá (SMITH, 
1993) e no nordeste do Golfo do México, relacionado com períodos de maior vazão 
do Rio Mississipi (DORTCH et al., 1997). Grandes florações no Canadá e 
envenenamentos com ácido domóico nos estados americanos de Oregon e 
Washington, EUA, aconteceram após um longo período de estiagem seguido por 
dias excessivamente chuvosos (SMITH, 1993; HORNER; POSTEL, 1993). A entrada 
de águas ricas em nutrientes, trazidas por fenômenos de ressurgência costeira, 
também contribui com o surgimento de florações de Pseudo-nitzschia no sul da 
Califórnia, EUA (BATES; GARRINSON; HORNER, 1998). 
De acordo com testes in vitro, as condições de nutrientes mais propícias ao 
crescimento celular de Pseudo-nitzschia e à produção de ácido domóico são 
aquelas em que há uma limitação por silicato ou fosfato, na presença de nitrogênio 
em excesso (BATES; GARRINSON; HORNER, 1998), o que também é verificado 
em ambiente natural (SUBBA RAO; QUILLIAM; POCKLINGTON, 1988; DORTCH et 
al., 1997). No presente estudo, no momento em que havia a máxima concentração 
celular de Pseudo-nitzschia spp., as quantidades de nitrato eram relativamente 
abundantes, enquanto que o fosfato estava presente em níveis bastante baixos 
(mínimo de 0,16 mol.L-1). Tanto o aporte fluvial como a remineralização nos 
sedimentos promovem um enriquecimento de nitrogênio e fósforo em relação ao 
silício, criando condições favoráveis ao florescimento de Pseudo-nitzschia. As 
formas nitrogenadas que favorecem as florações tóxicas de Pseudo-nitzschia não se 
restringem ao nitrato, elas abrangem também o amônio e as formas orgânicas, que 
são compostos abundantes nos ambientes costeiros onde tais fenômenos são 
percebidos (BATES; GARRINSON; HORNER, 1998). Sendo assim, o processo de 
eutrofização pode contribuir para o surgimento destes eventos em locais onde não 
se têm registros anteriores. 
 As espécies tóxicas de Pseudo-nitzschia são tipicamente estuarinas ou 
costeiras e apresentam elevada tolerância a variações de salinidade (BATES; 
GARRINSON; HORNER, 1998). Inúmeros estudos, em laboratório e campo, têm 
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comprovado este alto grau de tolerância à salinidade. SEGUEL (1991) determinou 
que uma cepa de P. multiseries, isolada no Canadá, mostrava um crescimento ótimo 
entre as salinidades de 30 a 45, mas crescia satisfatoriamente até salinidades 
próximas de 9, enquanto que uma cepa americana se desenvolveu em salinidades 
entre 13 e 34 (REAP, 1991). No ambiente, esta espécie é comumente encontrada 
em salinidades entre 5 e 29. Uma combinação de espécies de Pseudo-nitzschia foi 
descoberta nas proximidades do Rio Mississipi, EUA, em salinidades variado de 0 a 
36 (DORTCH et al., 1997). A abundância de Pseudo-nitzschia spp. em salinidades 
baixas encontradas na Baía de Paranaguá durante este trabalho e na costa do Rio 
Grande do Sul (ODEBRECHT et al., 2001) mostra que condições oligo e meso-
halinas não inibiram o crescimento desta alga na região sul do Brasil. Apesar disso, 
ocorrem mudanças na composição das espécies em resposta a variações nas 
condições ambientais. Desta forma, pode-se considerar o gênero Pseudo-nitzschia
como altamente tolerante a amplas mudanças nas condições ambientais, mas 
diferentes espécies podem ser favorecidas em situações distintas (M.C. Villac, com. 
pess.). 
 Como o crescimento de Pseudo-nitzschia spp. é favorecido por um amplo 
espectro de fatores, facilmente encontrados em ambientes costeiros como o 
complexo estuarino de Paranaguá, é plausível se assumir a possibilidade destas 
algas formarem uma floração, desde que haja um número suficiente de células 
inicialmente presentes na água (BATES; GARRINSON; HORNER, 1998). Este 
estoque, ou inóculo, que alimenta as florações de Pseudo-nitzschia pode estar 
localizado dentro do estuário, ou numa região mais afastada dele, como parece 
ocorrer na costa pacífico-americana. Lá, independentemente da condição climática, 
as florações geralmente não são formadas sem que a salinidade ultrapasse 29, 
sugerindo a entrada de água oceânica no estuário (SAYCE; HORNER, 1996). No 
extremo sul do Brasil, na região da Lagoa dos Patos e Praia do Cassino, a 
ocorrência de um pico de abundância durante o verão e outono, subseqüente ao 
pico de primavera que acontece mais afastado da costa, sugeriu que a maior parte 
das células que servem de inóculo para a praia e estuário tenha origem nas águas 
da plataforma continental adjacente (ODEBRECHT et al., 2001). Na plataforma 
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continental adjacente ao complexo estuarino de Paranaguá, a presença de diversas 
espécies de Pseudo-nitzschia, por vezes relativamente abundantes (BRANDINI; 
MORAES, 1986; BRANDINI, 1988; BRANDINI; FERNANDES, 1996) pode vir a se 
constituir numa fonte externa de inóculos para o sistema. 
A contagem das células de diferentes espécies de Pseudo-nitzschia spp. em 
conjunto nem sempre é um procedimento capaz de prever a intoxicação por ácido 
domóico, já que a morfologia das espécies tóxicas é semelhante a outras 
predominantemente não-tóxicas (BATES; GARRINSON; HORNER, 1998). Como 
exemplo, a espécie tóxica Pseudo-nitzschia multiseries é morfologicamente similar a 
P. pungens, uma espécie que na grande maioria dos casos não produz toxina. A 
principal característica que as diferencia é o número de fileira de poróides na 
frústula, percebida somente por microscopia eletrônica (VILLAC et al., 1993). Mesmo 
que se consiga identificar uma espécie tóxica numa amostra, a variação na produção 
de ácido domóico entre cepas de diferentes regiões geográficas também dificulta o 
estabelecimento de uma relação entre a ocorrência de uma espécie tóxica no 
ambiente e a previsão de um evento de intoxicação. Para conhecer o potencial 
tóxico das espécies de Pseudo-nitzschia, além de medir níveis de toxinas em 
amostras de campo, diversos estudos vêm buscando cultivar cepas provenientes de 
diferentes locais de origem e mensurar a produção de ácido domóico em laboratório. 
Alguns estudos revelaram a existência de cepas tóxicas e não tóxicas de uma 
mesma espécie e, ainda, de uma mesma região geográfica (Tabela 9). As análises 
de cromatografia líquida realizadas com cepas de Pseudo-nitzschia cultivadas em 
laboratório durante o presente estudo revelaram que pelo menos uma das espécies 
presentes no complexo estuarino de Paranaguá (CEP) representa uma fonte 
potencial de toxinas. As três espécies encontradas nas amostras de fitoplâncton, P.
pungens, P. calliantha e P. multiseries, já se mostraram capazes de produzir a toxina 
em outras regiões do mundo (Tabela 9). Contudo, P. multiseries é a única dentre as 




Tabela 9 - Quadro comparativo entre a produção de ácido domóico por cepas das 11 espécies tóxicas 
de Pseudo-nitzschia, em diferentes investigações e locais de origem. CAN- Canadá; EUA- 
Estados Unidos; KOR- Coréia do Sul; JPN- Japão; HOL-Holanda; BRA-Brasil; ESP- 






















ESPÉCIE AUTOR TÓXICA NÃO-TÓXICA ORIGEM
Pseudo-nitzschia multiseries Subba Rao et al., 1988 X CAN
Bates et al., 1989 X CAN
Fryxell et al., 1990 X EUA
Pocklington et al., 1990 X CAN
Smith et al., 1990 X CAN
Reap, 1991 X EUA
Villac et al., 1993 X EUA
Villareal et al., 1994 X EUA
Lee; Baik, 1995 X KOR
Kotaki et al., 1996 X X JPN
Vrieling et al., 1996 X HOL
Lincoln et al., 2001 X EUA
 P. cf. multiseries (cepa Pnz-4) Presente estudo X BRA
P. australis Buck et al., 1992 X EUA
Fritz et al., 1992 X EUA
Garrinson et al., 1992 X EUA
Villac et al., 1993 X X EUA
Walz et al., 1994 X EUA
Míguez et al., 1996 X ESP
Rhodes et al., 1996 X NZL
Scholin et al., 2000 X NZL
P. pungens Smith et al., 1990 X CAN
MacKenzie et al., 1993 X NZL
Villac et al., 1993 X EUA
Hallegraeff, 1994 X AUS
Lundholm et al., 1994 X DIN
Villareal et al., 1994 X EUA
Kotaki et al., 1996 X JPN
Rhodes et al., 1996 X NZL
Vrieling et al., 1996 X HOL
Bates et al., 1998 X CAN
Trainer et al., 1998 X EUA
   P. pungens (cepa Pnz-1) Presente estudo X BRA
P. pseudodelicatissima Reap, 1991 X EUA
Lundholm et al., 1994 X DIN
Hallegraeff, 1994 X AUS
Villareal et al., 1994 X EUA
Rhodes, 1998 X NZL
Parsons et al., 1999 X X EUA
Pan et al., 2001 X EUA
Lundholm et al., 2003 X DIN
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Tabela 9 – (cont.) Quadro comparativo entre a produção de ácido domóico por cepas das 11 espécies 
tóxicas de Pseudo-nitzschia, em diferentes investigações e locais de origem CAN- 
Canadá; EUA- Estados Unidos; KOR- Coréia do Sul; JPN- Japão; HOL-Holanda; BRA-













Como se percebe na Tabela 9, as espécies mais investigadas, por serem 
mais tóxicas, são P. multiseries e P australis. As demais alternam resultados 
positivos e negativos quanto à produção de ácido domóico. BATES, GARRINSON e 
HORNER (1998) apresentaram algumas hipóteses para explicar a grande 
variabilidade na produção de ácido domóico por diferentes cepas de uma mesma 
espécie de Pseudo-nitzschia, a saber: (a) variação genética entre as cepas das 
mesmas espécies de diferentes regiões geográficas; (b) diferenças nos fatores 
controladores da produção da toxina, como nutrientes e bactérias; (c) estudos 
incompletos acerca das condições de crescimento em cultivo que levem à produção 
de ácido domóico; (d) identificação equivocada das espécies; ou (e) interpretação 
incorreta dos resultados. Portanto, antes que a capacidade de produção de toxina 
seja descartada para uma determinada cepa, devem ser testadas diversas 
 conclusão
ESPÉCIE AUTOR TÓXICA NÃO-TÓXICA ORIGEM
P. delicatissima Smith et al., 1990 X CAN
Villac et al., 1993 X EUA
Lundholm et al., 1994 X DIN
Rhodes et al., 1996 X NZL
Lundholm et al., 1997 X DIN
P. calliantha Martin et al., 1990 X CAN
Lundholm et al., 1994 X DIN
Lundholm et al., 1997 X DIN
Skov et al., 2003 X
Pseudo-nitzschia sp. (cepas 2,3) Presente estudo X BRA
P. galaxiae Lundholm; Moestrup, 2002 X DIN
Cerino et al., 2005 X MED
P. multistriata Rhodes et al., 2000 X NZL
Sarno; Dahlmann, 2000 X MED
P. seriata Bates et al., 1989 X CAN
Lundholm et al., 1994 X DIN
P. fraudulenta Rhodes et al., 1997 X NZL




combinações de condições de crescimento em cultivo. Em adição a isso, aconselha-
se que a confirmação da identificação taxonômica seja feita por um profissional 
experiente. 
No Brasil, o ácido domóico foi observado pela primeira vez no litoral de Santa 
Catarina, durante o verão de 2001. Nesta ocasião, a toxina foi detectada em 
amostras de plâncton concentradas por rede, onde a espécie P. pseudodelicatissima 
era dominante em concentrações maiores que 100.000 cel.L-1 (TAVARES et al., 
2002). A análise de culturas a partir de células isoladas revelou também a produção 
de AD por P. pungens proveniente da Baía de Guanabara, Rio de Janeiro 
(PROENÇA e VILLAC, não publicado) e cepas de P. multiseries oriundas da costa 
do Rio Grande do Sul (MOREIRA, 2004).  
Nas nossas amostras de cultivo, excluindo-se a cepa Pnz-1, identificada como 
sendo Pseudo-nitzschia pungens, a identificação das outras três cepas de Pseudo-
nitzschia foi prejudicada pela erosão do material. Mesmo realizando inúmeras 
sessões de microscopia eletrônica, não foi possível distinguir em nossas amostras 
algumas estruturas que compõem o conjunto de caracteres usados na classificação 
taxonômica. As células apresentavam fraca incorporação de sílica, o que deve ter 
sido provocado pela idade avançada do cultivo e pela demora na análise das 
amostras. Mesmo assim, algumas características observadas em microscopia óptica 
apontaram para algumas suspeitas. Conforme a classificação proposta por 
LUNDHOLM et al. (2003), as cepas Pnz-2 e Pnz-3 poderiam ser enquadradas no 
complexo P. pseudodelicatissima/ cuspidata, formado por P. pseudodelicatissima, P. 
cuspidata, P. calliantha e P. caciantha, mas não foi possível se precisar quais as 
espécies. Por fim, as características de tamanho, forma e sobreposição das células 
percebidas na cepa Pnz-4 corroboraram as descrições já feitas para P. multiseries 
por HASLE (1965); FRYXELL, REAP e VALENCIC (1990); LEE (1994); HASLE e 
FRYXELL (1995); HASLE e SYVERSTEN (1996); HASLE, LANGE e SYVERTSEN 
(1996); VILLAC (1996); e FERRARIO et al. (1999). 
Dentre essas cepas isoladas do CEP, uma cepa de P. pungens e duas de 
Pseudo-nitzschia sp. não produziram ácido domóico. Pode-se afirmar que elas não 
foram tóxicas sob as condições testadas, já que o método empregado 
(POCKLINGTON et al., 1990) é capaz de detectar níveis-traço da toxina (a partir de 
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15 g.mL-1) em cultivos com concentrações celulares tão baixas quanto 20 a 200 
cels.mL-1. Atualmente, métodos ainda mais refinados de detecção sugeriram que 
alguns resultados negativos podem, na verdade, estar mascarando a presença de 
quantidades tão pequenas a ponto de não serem detectados pelo método analítico 
adotado (CERINO et al., 2005). De qualquer modo, quantidades extremamente 
reduzidas são insignificantes quando se considera o risco para intoxicações.  
A outra cepa isolada neste estudo, Pseudo-nitzschia cf. multiseries, 
permaneceu durante sete meses em cultivo, durante os quais os experimentos de 
crescimento e análise da produção de toxina foram desenvolvidos. A concentração 
celular máxima atingida em cultivo (13.440 cels.mL-1) foi muito menor do que as já 
medidas em outras cepas de P. multiseries. As cepas investigadas nos experimentos 
de LINCOLN et al. (2001) atingiram uma concentração celular máxima entre 144.000 
e 350.000 cels.mL-1 e uma cepa cultivada por KOTAKI et al. (1999) alcançou a 
concentração de cerca de 700.000 cels.mL-1. Desta forma, as condições de cultivo 
utilizadas no presente experimento podem não ter sido as ótimas para esta cepa, 
apesar de refletirem mais fielmente as variáveis ambientais às quais as algas 
estavam expostas no momento de sua coleta. Nos dois outros experimentos citados, 
nos quais a alga apresentou uma maior taxa de crescimento, a quantidade inoculada 
de células foi maior, a temperatura de cultivo era mais baixa (15°C) e o fotoperíodo 
mais longo (16:8 horas; claro: escuro) do que em nossas culturas. 
A concentração intracelular de ácido domóico em P. cf. multiseries variou, em 
função da fase do crescimento em cultivo, entre 0,003 e 0,176 g.cel-1. Embora 
estejam dentro da amplitude de valores já registrados para P. multiseries em cultivo 
– entre 0,06 e 1,5 g.cel-1 (VILLAC et al., 1993) e 0,05 e 8,10 g.cel-1 (LINCOLN et 
al., 2001) – os níveis máximos de toxina registrados nas presentes análises 
estiveram bem aquém da produção apresentada por diversas cepas em diferentes 
regiões geográficas. Diversos outros autores mensuraram concentrações 
intracelulares bem mais elevadas da toxina em cepas distintas de P. multiseries, 
chegando a alcançar 1,2 g.cel-1 (BARGU et al., 2003); 1,4 g.cel-1 (KOTAKI et al., 
1996); 2,0 g.cel-1 (SMITH et al., 1993); 5,0 g.cel-1 (POCKLINGTON et al., 1990); 
6,7 g.cel-1 (KOTAKI et al., 1999); e até 10,0 g.cel-1 (BATES et al., 1991). Além de 
diferenças genéticas, condições de luz (POCKLINGTON et al., 1990), nutrientes 
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(MALDONADO et al., 2002) e presença de bactérias (DOUGLAS et al., 1993; 
BATES et al., 1995) podem ter influenciado nas distintas taxas de produção de 
toxina nestas cepas investigadas de P. multiseries. Além dos fatores ambientais já 
relacionados, a idade e condição fisiológica do cultivo podem também ser 
determinantes na produção de ácido domóico, visto que células novas e grandes de 
Pseudo-nitzschia, resultantes do processo de reprodução sexual, produzem 
substancialmente mais AD do que aquelas menores e mais velhas, originadas de 
divisões assexuadas sucessivas por diversas gerações (BATES; HILTZ; LÉGER, 
1999). Desta forma, a toxicidade de P. cf. multiseries nas águas do complexo 
estuarino de Paranaguá pode ser maior do que a medida em condições controladas 
de laboratório. 
Pseudo-nitzschia cf. multiseries apresentou um pico de produção de ácido 
domóico durante a fase estacionária do crescimento em cultivo, quinze dias após a 
inoculação do meio de cultura. A alga começou a produzir uma quantidade 
substancialmente maior de toxina a partir do final da fase exponencial de 
crescimento e, após um pico máximo na fase estacionária, passou produzir o ácido 
domóico em uma concentração cada vez menor. Este padrão de produção de AD in
vitro corroborou alguns resultados obtidos por diferentes autores, conforme descrito 
a seguir. Em um experimento de cultivo de Nitzschia pungens f. multiseries (Pseudo-
nitzschia multiseries), a alga produziu ácido domóico a partir do final da fase 
exponencial e durante toda a fase estacionária de crescimento (POCKINGTON et 
al., 1990). Os níveis intracelulares de toxina alcançaram um valor máximo após 
quinze dias de cultivo, decrescendo a partir de então. Em experimentos conduzidos 
por LINCOLN et al. (2001), para a maioria das cepas cultivadas de P. multiseries, o 
pico de produção da toxina ocorreu entre onze e treze dias após o início do cultivo, 
durante a fase estacionária de crescimento. Várias outras investigações mostraram 
que a maior parte do ácido domóico em culturas de P. multiseries é produzido 
durante a fase estacionária (BATES et al., 1991, 1993, 1995; DOUGLAS; BATES, 
1992; WOHLGESCHAFFEN; SUBBA RAO; MANN, 1992; DOUGLAS et al., 1993; 
LEWIS et al., 1993). Por outro lado, uma outra cepa de P. multiseries, isolada de 
águas japonesas, começou a produzir a toxina depois de doze dias de cultivo e os 
níveis foram aumentando abruptamente durante toda a fase estacionária e de 
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declínio do cultivo, atingindo no final do experimento a concentração máxima 
(KOTAKI et al., 1999).  
Essa produção predominante de toxina na fase estacionária de crescimento é 
bem característica de P. multiseries. Em geral, a dinâmica da produção de ácido 
domóico durante os experimentos de crescimento em laboratório difere entre as 
espécies de diatomáceas tóxicas (BATES, 2000). Ao passo que em Nitzschia navis-
varingica (KOTAKI et al., 2000), Pseudo-nitzschia multiseries e P. seriata (BATES; 
GARRINSON; HORNER, 1998) a produção de ácido domóico inicia no fim da fase 
exponencial de crescimento e continua durante a fase estacionária, em P. australis 
(GARRISON et al., 1992) e P. pseudodelicatissima (PAN et al., 2001) a produção da 
toxina ocorre durante a maior parte da fase exponencial e não acontece na fase 
estacionária de crescimento.  
A maior produção de toxina durante a fase estacionária de crescimento 
mostra claramente que o ácido domóico é um metabólito secundário em P.
multiseries (POCKINGTON et al., 1990). Um forte indício para tal afirmação é que 
quando ocorre um princípio de depleção de sílica no final do período luminoso, e 
uma conseqüente desaceleração na taxa de crescimento, o gatilho para a síntese de 
ácido domóico é disparado nas células das algas tóxicas (MOS, 2001). Neste caso, 
a toxina pode servir simplesmente como uma via alternativa de eliminação do 
excesso de energia fotossintética (BATES, 1998). Isso corrobora a hipótese de que o 
ácido domóico provavelmente seja sintetizado durante períodos nos quais os 
intermediários fosforilados altamente energéticos, como o ATP e o NADPH, não são 
utilizados no metabolismo primário da alga (PAN; BATES; CEMBELLA, 1998) e o 
fato de que uma maior quantidade da toxina é excretada nestes momentos (BATES 
et al. 1991). 
A cepa de Pseudo-nitzschia cf. multiseries isolada do complexo estuarino de 
Paranaguá começou a liberar ácido domóico a partir da fase exponencial de 
crescimento. As concentrações da toxina dissolvida no meio foram se elevando 
durante o restante da fase estacionária e durante toda a fase de declínio do cultivo, 
atingindo um máximo de cerca de 2 g.mL-1 no 33° e último dia de experimento. O 
último dia do experimento (40°) também foi quando POCKLINGTON et al. (1990) 
observaram a maior concentração de AD dissolvido no meio em que estava sendo 
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cultivada uma cepa de P. multiseries. Isso confirmou a constatação de VILLAC et al. 
(1993) de que a concentração de ácido domóico dissolvido no meio de cultivo 
aumenta com o passar do tempo e, eventualmente, ultrapassa os níveis 
intracelulares da toxina. Para outra cepa desta mesma alga, KOTAKI et al. (1999) 
notaram um comportamento semelhante, porém a concentração extracelular de AD 
atingiu níveis muito maiores (próximos de 500 g.mL-1), por causa das elevadas 
concentrações celulares e altas taxas de produção de toxina demonstradas por esta 
cepa. Esse aumento na liberação de ácido domóico pode ser provocado pela 
limitação de nutrientes que provoca uma diminuição no crescimento celular (BATES, 
1998; PAN ; BATES; CEMBELLA, 1998), mas também ser um reflexo da alta taxa de 
mortalidade nos momentos finais do cultivo, liberando o conteúdo intracelular no 
meio. 
Apesar da descoberta de uma cepa tóxica proveniente do complexo estuarino 
de Paranaguá e de espécies potencialmente tóxicas de Pseudo-nitzschia terem sido 
encontradas durante uma boa parte do ano em concentrações por vezes elevadas, 
não se detectou nenhum nível de toxina amnésica acumulada no molusco Mytella
guyanensis. A baixa concentração relativa de Pseudo-nitzschia spp. no ambiente em 
relação à abundancia total do fitoplâncton (11,2%) pode ter contribuído para a 
ausência de toxinas nos moluscos analisados, já que, potencialmente, esta alga 
contribuiu apenas com uma pequena parte da dieta dos moluscos. A diatomácea 
Skeletonema costatum era dominante, representando 83,1% das células. Além 
disso, na região onde foram medidas as maiores concentrações desta alga (estação 
1) não havia um ponto de coleta de moluscos para a análise de toxinas.  
Em programas de monitoramento, a detecção de ácido domóico em moluscos 
filtradores é usada como ferramenta para se proibir a comercialização de frutos-do-
mar. Para um consumo seguro, os moluscos não devem conter mais do que 20 g 
de ácido domóico por grama de carne (QUILLIAM; XIE; HARDSTAFF, 1995). Desde 
1987, diversos países vêm registrando a presença de ácido domóico em diferentes 
espécies de moluscos, inclusive do gênero Mytella Soot-Ryen, 1955, o mesmo do 
sururu. As maiores concentrações reportadas foram de 2,8 g.g-1 no Japão (KOTAKI 
et al., 1996), 187 g.g-1 na Nova Zelândia (RHODES et al., 1996) e 790 g.g-1 no 
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Canadá (BATES; GARRINSON; HORNER, 1998). No Brasil, o monitoramento de 
ácido domóico na carne de moluscos é mais recente do que o aplicado às toxinas 
paralisantes e diarréicas. Amostras semanais do molusco Perna perna foram 
coletadas em Armação do Itapocoroy, SC durante seis meses entre 1998 e 1999 
(PROENÇA; OLIVEIRA, 1999) e durante dezesseis meses em 2002 e 2003 
(FONSECA, 2003), sem que, no entanto a toxina amnésica tenha sido detectada por 
cromatografia líquida.  
O ácido domóico aparentemente não exerce nenhum efeito nos moluscos 
filtradores intoxicados. Ele pode ser eliminado naturalmente por depuração ou mais 
rapidamente pelo metabolismo de bactérias (p.e. Alteromonas spp. e Pseudomonas 
spp.) presentes nos tecidos desses animais (STEWART et al., 1998). Contudo, uma 
floração tóxica de Pseudo-nitzschia spp. na região do CEP poderia afetar outros 
animais marinhos. Já foram relatados eventos de mortalidades massivas de leões 
marinhos (SCHOLIN et al., 2000), aves marinhas (WORK et al., 1993; SIERRA-
BELTRÁN et al., 1997) e anchoítas, um peixe filtrador (LEFEBVRE; DOVEL; 
SILVER, 2001). Nas mortes envolvendo mamíferos e aves, os indivíduos mortos 
consumiram algum outro animal que se alimentou de células de Pseudo-nitzschia e 
acumulou ácido domóico, como moluscos, caranguejos e peixes como anchoítas e 
sardinhas (BUCK et al., 1992; SIERRA-BELTRÁN et al., 1997). Componentes do 
zooplâncton, tais como copépodes (WINDUST, 1992; LINCOLN et al., 2001) e 
eufasiáceos (BARGU et al., 2003) também podem atuar como importantes vetores 
de ácido domóico na cadeia trófica, já que podem acumular grandes quantidades de 
toxina sem sofrerem efeitos deletérios (TESTER; PAN; DOUCETTE, 2001; LINCOLN 
et al., 2001). Como os copépodes dominam as comunidades zooplanctônicas do 
complexo estuarino de Paranaguá, por vezes representando cerca de 90% da 
densidade total (LOPES; VALE; BRANDINI, 1998), este pode ser um importante 
vetor de contaminação no caso de ocorrência de uma floração tóxica de Pseudo-
nitzschia. 
6.2.2  Microalgas produtoras do PSP 
Gymnodinium catenatum 
 Gymnodinium catenatum é o único dinoflagelado atecado que produz toxinas 
do PSP (HALLEGRAEFF; FRAGA, 1998). Esta alga, capaz de formar colônias 
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características com cadeias de até 64 células, foi descrita pela primeira vez no Golfo 
da Califórnia, México, em 1939 (GRAHAM, 1943 apud IRWIN et al., 2003). Nas 
décadas seguintes, sua re-ocorrência foi escassa e restrita a dois registros entre 
1940 e 1970. Dos anos 70 e 80 até hoje, G. catenatum foi documentado em algumas 
regiões e países de diferentes continentes, tais como costa oeste dos Estados 
Unidos, México, Venezuela, Argentina, Uruguai, Portugal, noroeste da Espanha, 
Marrocos, sul da Austrália, Singapura, Tailândia, Filipinas, Palau, Malásia 
(HALLEGRAEFF; FRAGA, 1998 e referências listadas) e Nova Zelândia (IRWIN et 
al., 2003). No Brasil, a espécie foi encontrada pela primeira vez em 1998, na 
enseada de Armação de Itapocoroy, município de Penha, SC (PROENÇA; 
TAMANAHA; SOUZA, 2001). Atualmente, a distribuição de G catenatum no litoral 
brasileiro abrange os estados de São Paulo, Paraná, Santa Catarina e Rio Grande 
do Sul (NAVES, 2002; MAFRA JUNIOR et al., 2004; PROENÇA; TAMANAHA; 
SOUZA, 2001; ODEBRECHT et al., 2002). 
 Logo depois de sua primeira detecção em águas brasileiras, a ocorrência de 
Gymnodinium catenatum foi reportada no complexo estuarino de Paranaguá 
(PROENÇA; FERNANDES, 2004). É possível que a alga já estivesse presente no 
ambiente sem que tivesse sido detectada, entretanto isso dificilmente deve ter 
ocorrido, considerando-se o grande número de estudos realizados na região desde a 
década de 1960 (e.g. MOREIRA-FILHO; KUTNER, 1962) e o fato de que G.
catenatum é uma espécie bastante característica, de tamanho celular relativamente 
elevado e capaz de formar extensas cadeias de células. A ocorrência de células 
solitárias é menos freqüente em ambiente natural, mas pode dificultar a identificação 
taxonômica. Quando solitárias, as células de G. catenatum podem facilmente ser 
confundidas com outros dinoflagelados nus, tais como a espécie não tóxica 
Gyrodinium impudicum Fraga et Bravo (FRAGA et al., 1995). Este problema é 
agravado quando as amostras são preservadas com solução de formalina ou lugol 
acético, podendo haver deformação celular. Contudo, G. catenatum apresenta maior 
tamanho celular, é capaz de formar cadeias maiores com até 64 células e não se 
têm registros da co-ocorrência de G. catenatum e G. impudicum na costa sul-
brasileira (PROENÇA; TAMANAHA; SOUZA, 2001). Assim sendo, há uma grande 
probabilidade de que G. catenatum seja uma espécie exótica, introduzida 
recentemente no CEP. Uma fonte potencial de intodução é o transporte em tanques 
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de lastro de navios, que podem trazer células viáveis (nos casos de viagens curtas) 
e cistos de resistência de G. catenatum (principalmente em rotas trans-oceânicas). A 
água contida nos tanques é proveniente, na grande maioria das vezes, do porto de 
origem do navio e vem sendo extensivamente despejada no Porto de Paranaguá ao 
longo de décadas. Outro mecanismo de introdução possível e, talvez, o mais 
provável, é a introdução secundária. Neste caso, as células vegetativas podem ter 
sido introduzidas em um local próximo por água de lastro e depois dispersas por 
correntes oceânicas para o CEP, já que há registros desta espécie na costa 
Argentina desde 1962 (BALECH, 1964) e mais tarde na costa uruguaia (BALECH, 
1988). Esta espécie já foi comprovadamente introduzida por água de lastro na 
Austrália (HALLEGRAEFF, 2003) e recentemente foi transportada por correntes 
desde a Ilha do Norte até a Ilha do Sul, na Nova Zelândia (IRWIN et al., 2003). 
Na presente investigação, G. catenatum mostrou estar plenamente 
estabelecido no complexo estuarino de Paranaguá, onde foi encontrado em épocas 
e locais diferentes, corroborando estudos anteriores (PROENÇA; FERNANDES, 
2004). Sua ocorrência ao longo do período estudado foi esporádica, tendo sido 
detectado na primavera, final do verão, início e final do outono. Em função dessa 
escassez de registros, não houve um padrão claro de distribuição temporal nem 
tampouco espacial deste dinoflagelado dentro do CEP, entre agosto de 2002 e 
outubro de 2003. Esta alga mostrou ser tolerante a uma grande amplitude térmica e 
salina, tendo sido detectada em amostras de água com temperaturas entre 21,7 e 
30,8°C e salinidades entre 18,5 e 30,6. As maiores concentrações celulares foram 
obtidas quando a salinidade foi inferior a 27. 
Alguns outros trabalhos buscaram diagnosticar épocas e condições favoráveis 
a um maior desenvolvimento de Gymnodinium catenatum. Na costa mediterrânea do 
Marrocos (hemisfério Norte), florações freqüentes de G. catenatum acontecem 
principalmente após o inverno, entre os meses de janeiro e abril (TALEB; IDRISSI; 
BLAGHEN, 1998). As florações de G. catenatum na região da Galícia, Espanha, 
ocorrem numa freqüência quase anual desde 1976 e geralmente sucedem a 
temporada de ressurgências, que se estende do final da primavera ao início do 
outono (FRAGA; BRAVO; REGUERA, 1993). As florações nesta região da Espanha 
sempre ocorrem após os eventos na costa portuguesa (FRAGA et al., 1988), 
sugerindo que populações de G. catenatum são transportadas da costa nordeste 
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portuguesa para as rias da Galícia, onde seu crescimento é favorecido pela 
capacidade de migração vertical e mixotrofia (SORDO et al., 2001). Fato semelhante 
ocorreu no Brasil, no início de 2004, quando elevadas concentrações celulares de G.
catenatum foram observadas no litoral catarinense de um a dois meses após o 
registro de uma floração intensa no Uruguai. Ao contrário do que ocorreu no país 
vizinho, no Brasil os níveis de toxinas paralisantes não ultrapassaram os permitidos 
para o consumo humano (PROENÇA, dados não publicados). No México, G.
catenatum tem sido encontrado em temperaturas variando entre 18 e 25°C 
(CORTÉS-ALTAMIRANO; NUÑEZ-PASTÉN; PASTÉN-MIRANDA,1999; GÁRATE- 
LIZÁRRAGA et al., 2001; GÁRATE-LIZÁRRAGA et al., 2004). Os fatores que 
favorecem o surgimento de elevadas concentrações celulares desta alga naquela 
região não são conhecidos, mas a temperatura é determinante, já que as florações 
sempre ocorrem em temperaturas inferiores a 25°C (GÁRATE-LIZÁRRAGA et al., 
2004). No sudeste da Tasmânia, Austrália, as florações de G. catenatum ocorrem 
anualmente (HALLEGRAEFF et al., 2003). Os maiores eventos parecem ser 
precedidos por períodos de chuva, com um aporte associado de substâncias 
húmicas, ou matéria orgânica dissolvida (MOD), proveniente da lixiviação nas áreas 
costeiras (DOBLIN; BLACKBURN; HALLEGRAEFF, 1999). 
A concentração celular máxima de G. catenatum, medida durante o atual 
estudo, foi de 6.393 cels.L-1. Este valor é relativamente baixo quando comparado a 
concentrações de florações, mas similar ao que é costumeiramente relatado em 
outras regiões do mundo, como Portugal (MOITA et al., 2003) e México (GÁRATE- 
LIZÁRRAGA et al., 2001), em épocas em que não há o registro de florações. Em 
eventos de florações, as concentrações celulares já atingiram 570.000 cels.L-1 
(Bahía Concepción, México; GÁRATE- LIZÁRRAGA et al., 2001),  1.000.000 cels.L-1 
(Golfo do México; Graham, 1943 apud IRWIN et al., 2003) e entre 1.200.000 e 
6.600.000 cels.L-1 (México; MEE; ESPINOSA; DÍAZ, 1986), quando foram 
registradas intoxicações humanas. Já em outros três episódios na costa mexicana, 
apesar das elevadas concentrações mensuradas – entre 2.200.000 e 5.000.000 
cels.L-1 – não foram reportados casos de envenenamentos (CORTÉS-
ALTAMIRANO; ALONSO-RODRÍGUEZ, 1997; MORALES-BLAKE; HERNÁNDEZ-




A toxicidade de Gymnodinium catenatum varia conforme a região geográfica 
de origem e em função de condições ambientais específicas. Para se conhecer o 
potencial tóxico desta alga em um determinado local, sem que tenha havido uma 
floração, é necessário se isolar ao menos uma cepa e cultiva-la em laboratório. 
Embora a cepa de G. catenatum cultivada no presente estudo tenha sido encontrada 
em uma localidade diferente da investigada, a sua região de origem, o litoral norte 
de Santa Catarina, fica bastante próxima do complexo estuarino de Paranaguá 
(cerca de 200 Km). Como ela é uma importante espécie produtora de toxinas 
paralisantes, esta foi a alternativa encontrada para analisar seu crescimento e 
toxicidade, depois que falharam as tentativas de se cultivar cepas provenientes do 
CEP. A adição de uma solução de extrato de solo ao meio de cultivo F/2 
(BLACKBURN; HALLEGRAEFF; BOLCH, 1989) foi mais favorável ao crescimento 
desta alga do que o uso do meio de cultura K, tradicionalmente usado em 
experimentos com dinoflagelados. O meio K e o extrato de solo são indicados por 
conterem selênio em sua composição, um micronutriente indispensável ao 
crescimento de diversas algas (HARRINSON et al., 1988). Como fator benéfico 
adicional, o extrato de solo é rico em material orgânico dissolvido (MOD), que 
favorece o crescimento de G. catenatum em cultivo e cujas concentrações elevadas 
têm sido associadas a florações deste dinoflagelado (DOBLIN; BLACKBURN; 
HALLEGRAEFF, 1999).  
A mixotrofia em G. catenatum ainda não foi totalmente elucidada, mas 
experimentos têm mostrado que compostos nitrogenados de baixo peso molecular, 
como a uréia, mantêm o crescimento deste dinoflagelado em taxas similares às 
taxas estimuladas por nitrato (DOBLIN; BLACKBURN; HALLEGRAEFF, 1999). 
Observações em culturas de G. catenatum e no ambiente não mostram nenhuma 
evidência de bactérias dentro das células dos dinoflagelados. Somente ocorrem 
bactérias na superfície celular e durante a fase de senescência, o que descarta um 
papel direto na sua nutrição. Contudo, culturas axênicas de G. catenatum crescem 
muito devagar e são difíceis de se manter, sugerindo a importância indireta de uma 
associação com bactérias (DOBLIN; BLACKBURN; HALLEGRAEFF, 1999). Uma 
possível razão para explicar o benefício trazido por essa associação seria a 
degradação do material orgânico dissolvido presente no meio. Alguns componentes 
do MOD podem ser rapidamente aproveitados por bactérias (AMON; BENNER, 
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1994) e regenerados em nitrogênio inorgânico (NH4+), servindo como um aporte 
indireto para o fitoplâncton (CARLSSON; GRANÉLI, 1993). Em nossos 
experimentos, percebeu-se a presença constante de bactérias e a sua proliferação 
massiva durante a fase de senescência, inclusive alterando a coloração do meio de 
cultivo. A presença de MOD no extrato de solo também deve ter favorecido o cultivo 
de nossa cepa. 
A cepa isolada e cultivada neste estudo apresentou uma concentração celular 
máxima de 819,3  111,4 cels.mL-1 e uma constante de crescimento exponencial ( ) 
de 0,23 dia-1. No experimento conduzido por DOBLIN, BLACKBURN e 
HALLEGRAEFF (1999), que testou o crescimento de uma cepa de G. catenatum em 
resposta a substâncias orgânicas dissolvidas, a taxa máxima de crescimento 
exponencial (k) foi bastante similar (0,25 dia-1) e a concentração celular atingiu cerca 
de 300 cels.mL-1 em condições de limitação por selênio e cerca de 1.000 cels.mL-1 
na abundância desse elemento (DOBLIN; BLACKBURN; HALLEGRAEFF, 1999). 
A análise do perfil de toxinas paralisantes na cepa de Gymnodinium 
catenatum investigada revelou uma dominância de toxinas sulfocarbamoil dos tipos 
C1 e C2. Na amostra retirada durante a fase exponencial de cultivo, onde a 
concentração total de toxinas foi maior (9,241  0,462 mol.mL-1), também foram 
detectadas quantidades pequenas de GTX2 (0,08% do total), GTX3 (0,6%) e GTX6 
(5,05%). Em um estudo anterior, PROENÇA, TAMANAHA e SOUZA (2001) 
encontraram somente as toxinas C1 e C2 como as componentes do perfil de toxinas 
em uma cepa de G. catenatum isolada da mesma região. Uma das características 
mais marcantes nesta espécie produtora de PSP, na maioria dos casos, é a 
ausência de toxinas carbamoil, como a saxitoxina (STX) e neo-saxitoxina (neo-STX). 
Geralmente, a toxicidade se deve à presença das toxinas do grupo C e às 
goniautoxinas (GTX), principalmente GTX5 e GTX6 (OSHIMA; BLACKBURN; 
HALLEGRAEFF, 1993; FRANCA et al., 1996; BRAVO; FRANCO; REYERO, 1997), o 
que concorda com o encontrado em nosso estudo. A investigação de cepas 
provenientes de diferentes regiões evidencia variações na composição de toxinas 
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paralisantes (Tabela 10), assim como ocorre entre as fases do ciclo de vida em uma 
mesma cepa (BRAVO; FRANCO; REYERO, 1997). 
Tabela 10 – Quadro comparativo entre perfis de toxinas paralisantes de diferentes cepas de 
Gymnodinium catenatum. STX- saxitoxina; dcSTX- decarbamoil saxitoxina; neoSTX- neo-
saxitoxina; C- toxinas sulfocarbamoil; GTX- goniautoxina; dcGTX- decarbamoil 






A composição das toxinas paralisantes em uma cepa de um determinado 
dinoflagelado não varia significativamente em função das condições nutricionais ou 
fases de crescimento que se encontra (BOYER et al., 1987). Entretanto, as toxinas 
GTX2, GTX3 e GTX6 foram encontradas em pequenas concentrações somente 
durante a fase exponencial de crescimento de G. catenatum. Embora tenha havido 
tal diferença, não se pode descartar que tais toxinas também estivessem presentes 
durante o período restante de crescimento da alga, porém em quantidades não-
detectáveis, já que nas fases mais avançadas do cultivo a produção total de toxinas 
foi reduzida. 
Em alguns casos, o perfil de toxinas produzido por Gymnodinium catenatum 
não é o mesmo que o encontrado nos moluscos contaminados. Nas análises de 
MacKENZIE e BEAUCHAMP (2001), C1 e C2 foram as toxinas dominantes em 
células de G. catenatum coletadas no ambiente, mas não as eram em moluscos 
filtradores, onde havia a predominância de GTX. Quando as algas tóxicas são 
ingeridas por moluscos, o perfil de toxinas pode ser alterado por conversões 
químicas e processos seletivos de acúmulo/eliminação, quase sempre formando 
componentes com maior toxicidade específica e que são encontrados com menor 
freqüência em G. catenatum (TAKANAKI et al., 1998; GÁRATE-LIZÁRRAGA et al.,
2004). As maiores diferenças entre perfis de toxinas paralisantes na alga e em 
STX dcSTX neoSTX C1 a C4 GTX2,3,5,6 dcGTX2,3 GC1 a GC3
Presente estudo 94 a 100 0 - 6
Anderson, Sullivan e Reguera, 1989 5 a 10 90 a 95
Oshima et al., 1990 98
Proença, Tamanaha e Souza, 2001 100
Gárate-Lizarraga et al, 2004 50 50
Gárate-Lizarraga et al, 2004 18 64 7 5 6
Llewellyn, Negri e Quilliam, 2004 62,5 0,5 37




moluscos são percebidas quando as algas ingeridas são ricas em toxinas do tipo N-
sulfocarbamoil (C), que são mais lábeis do que outras (OSHIMA; BLACKBURN; 
HALLEGRAEFF, 1993). Isso significa dizer que, mesmo havendo a predominância 
de toxinas menos potentes no perfil da cepa isolada neste estudo, a toxicidade pode 
ser magnificada nos tecidos de moluscos filtradores e causar intoxicações em 
humanos, no caso de uma floração.  
Neste estudo, a toxicidade máxima calculada por cromatografia líquida foi de 
3,918  0,196 gSTXeq.cel-1. Dos 24 congêneres de toxinas paralisantes atualmente 
descritos, nossas análises foram capazes de detectar somente a metade deles: STX, 
neoSTX, GTX1-6 e C1-4. Ainda assim, tal número de congêneres somente pôde ser 
analisado através da conversão de algumas toxinas por hidrólise ácida, 
procedimento que também pode não ter sido totalmente eficiente. A ausência de 
padrões para a análise das toxinas decarbamoil, deoxidecarbamoil e as 
recentemente descobertas toxinas GC pode ter subestimado uma parcela da 
toxicidade presente na cepa de G. catenatum. São toxinas menos potentes do que 
as saxitoxinas e goniautoxinas, mas que somadas podem contribuir bastante para a 
toxicidade total (LLEWELLYN; NEGRI; QUILLIAM, 2004).   
Neste caso, o exame mais seguro para a mensuração da quantidade total de 
toxinas presentes nas amostras de cultivo foi o teste de toxicidade aguda em 
camundongos, que mediu valores de toxicidade mais elevados (19,440  3,094 
gSTXeq.cel-1). Estes valores foram próximos dos cerca de 28 gSTXeq.cel-1, 
estimado em um estudo anterior com uma cepa de G. catenatum isolada da mesma 
área (PROENÇA; TAMANAHA; SOUZA, 2001). Esta diferença entre a toxicidade de 
G. catenatum medida por cromatografia líquida e bioensaio corroborou o estudo de 
ANDERSON, SULLIVAN e REGUERA (1989). As toxicidades estimadas por estes 
autores através de cromatografia e bioensaio foram, respectivamente, de 7,5 e 20 
gSTXeq.cel-1. A exemplo das nossas análises, os autores também ferveram e 
acidificaram as amostras antes de injetar nos camundongos. Tais processos devem 
ter favorecido a hidrólise de algumas toxinas em formas mais potentes, o que, em 
conjunto com a ausência de alguns padrões na análise de cromatografia, justificaria 
parcialmente os diferentes resultados entre os dois métodos. 
 92
  
Em ambos os métodos de análise, Gymnodinium catenatum foi mais tóxico 
durante a fase exponencial de crescimento. A fase de decaimento do cultivo foi a 
menos tóxica segundo os testes com camundongos, o que não havia ocorrido na 
análise de cromatografia, onde a fase estacionária foi a menos tóxica. Isso ocorreu 
porque os extratos injetados nos camundongos equivaleram a diferentes 
quantidades de células; 28.340 células por camundongo no extrato da fase 
estacionária e somente 12.112 células por camundongo na fase de decaimento. 
Provavelmente, os animais testados com o extrato da fase de decaimento morreriam 
mais rapidamente, caso tivesse sido injetado um número maior de células. Na fase 
exponencial de crescimento, onde a toxicidade foi maior, o extrato equivaleu a 
24.167 células por camundongo. O bioensaio com camundongos, além de ser um 
importante método para detecção de toxinas paralisantes em carnes de moluscos 
contaminados, sendo usado oficialmente por inúmeros países (FERNÁNDEZ; 
CEMBELLA, 1995), mostrou ser um poderoso instrumento para a detecção de 
toxinas paralisantes em culturas de Gymnodinium catenatum. 
As análises realizadas com extratos do molusco Mytella guyanensis não 
revelaram a presença de toxinas paralisantes durante o período investigado no 
complexo estuarino de Paranaguá. Embora G. catenatum tenha se mostrado tóxico 
em cultivo, a ausência de toxinas paralisantes acumuladas nos moluscos retirados 
do ambiente foi justificada pelas baixas concentrações celulares de G. catenatum na 
água. Talvez a ausência de estudos anteriores desta natureza seja o motivo pelo 
qual, até o momento, não tenham sido detectadas toxinas paralisantes no complexo 
estuarino de Paranaguá, PR. Em 1997, na enseada de Armação do Itapocoroy, SC, 
uma região próxima, foram detectadas toxinas paralisantes na carne do molusco 
bivalve Perna perna em níveis superiores àqueles considerados como seguros para 
o consumo humano (PROENÇA et al., 1999b). Desde então, novas detecções vêm 
sendo feitas, como resultado de quase uma década de investigações intensivas 
(PROENÇA et al., 2004a).   
6.2.3  Microalgas produtoras do DSP 
Dinophysis acuminata 
O gênero Dinophysis é composto por algumas espécies fotossintetizantes e 
outras não (LUCAS; VESK, 1990). A proporção na qual as espécies são 
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encontradas no plâncton pode variar em função da disponibilidade de microalgas 
que sirvam de alimento e das concentrações de nutrientes na água (NISHITANI; 
SUGIOKA; IMAI, 2002). Algumas observações indicaram que D. acuminata é uma 
espécie mixotrófica, já que foram observados inúmeros vacúolos alimentares dentro 
das células pigmentadas (NISHITANI; SUGIOKA; IMAI, 2002). Dentre as presas 
comprovada ou hipoteticamente ingeridas por D. acuminata estão os ciliados 
(JACOBSON; ANDERSEN, 1994), a criptofícea Plagioselmis sp. (ISHIMARU et al., 
1988), outras criptofíceas, cianobactérias (SCHNEPF; ELBRÄCHTER, 1988) e 
células cocóides componentes do picoplâncton, com 1 a 2 m de diâmetro 
(NISHITANI; SUGIOKA; IMAI, 2002).  
Dinophysis acuminata é uma espécie abundante em diversas regiões do 
mundo, muitas vezes representando a principal espécie local de Dinophysis, tanto 
em número quanto em casos relatados de toxicidade. Esta espécie de dinoflagelado 
é bastante importante na costa do Canadá (CEMBELLA, 1989), Portugal (VALE; 
SAMPAYO, 2003), Espanha (BLANCO et al., 1995; MOROÑO et al., 2003; 
REGUERA, 2003), França (DELMAS; HERBLAND; MAESTRINI, 1992; 
MONDEGUER et al., 2002), Finlândia (GISSELSON et al., 2002; SETÄLÄ et al., 
2005), Suécia (JOHANSON et al., 1996; SALOMON; JANSON; GRANÉLI, 2003), 
Dinamarca (ANDERSEN; HALD; EMSHOLM, 1996), Japão (LEE et al., 1989; 
NISHITANI; SUGIOKA; IMAI, 2002) e Nova Zelândia (CHANG, 1996; MacKENZIE et 
al., 2005). No Brasil, D. acuminata já foi registrada em toda a região sul do país 
(PROENÇA e MAFRA JUNIOR, 2005). 
Na presente investigação, Dinophysis acuminata foi detectada nas amostras 
de plâncton somente durante o período de primavera, entre setembro e dezembro 
de 2002 e setembro e outubro de 2003. Na estação 5, localizada na área de 
transição entre a Baía de Paranaguá e a Baía de Antonina, foram registradas as 
maiores concentrações celulares. Neste local, a concentração de D. acuminata 
cresceu de 2.283 cels.L-1 em outubro de 2002 para 4.566 cels.L-1 em dezembro 
daquele ano, que correspondeu à concentração máxima observada durante o 
estudo. Quando esses valores relativamente elevados foram detectados, a 
temperatura da água (26,3°C) estava em elevação e as medidas de salinidade, 18 
em superfície e 22,5 no fundo, deixaram clara a estratificação da coluna d’água e a 
presença de uma haloclina (Figura 9). Nesta ocasião, D. acuminata foi detectada 
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somente junto ao fundo. As concentrações de nutrientes eram extremamente 
reduzidas e, na maioria dos casos, diferiram entre a camada superficial e profunda. 
Em todo o estudo, D. acuminata foi encontrada em quatro estações de coleta, em 
temperaturas variando de 20 a 26°C e salinidades de 22 a 31. No Japão, a alga é 
encontrada em temperaturas entre 10 e 29°C e salinidades de 22,7 a 34, entretanto 
as maiores abundâncias são relacionadas a períodos em que as temperaturas (entre 
15 e 20°C) são um pouco menores ao período equivalente no CEP (NISHITANI; 
SUGIOKA; IMAI, 2002). Na região da Galícia, costa espanhola, Dinophysis
acuminata é mais abundante em temperaturas entre 12,5 e 22°C, estando presente 
durante todo o ano e sendo responsável por episódios de DSP entre a primavera e o 
outono (REGUERA, 2003). 
No período de maior abundância de D. acuminata, em dezembro de 2002, o 
extrato do molusco Mytella guyanensis, coletado na estação 5, apresentou resultado 
positivo no bioensaio para detecção de toxinas do DSP. Provavelmente, a 
contaminação tenha sido causada pela presença de até 4.566 cels.L-1 de D.
acuminata no local. Apesar de parecer um valor de concentração baixo para a 
maioria das espécies de fitoplâncton que formam florações, densidades de D.
acuminata como essa já foram suficientes para causar eventos de DSP em alguns 
países. No Japão, onde D. acuminata provoca sérios prejuízos ao cultivo de 
moluscos bivalves, as concentrações máximas em dois anos e meio foram de 708 
cels.L-1 (NISHITANI; SUGIOKA; IMAI, 2002). Foram mensurados picos de até 20.600 
cels.L-1 na Nova Zelândia (CHANG, 1996) e 30.000 cels.L-1 na Espanha (REGUERA, 
2003). Na região da Escandinávia, Dinophysis acuminata é, ao lado de D. norvegica 
Clapadère et Lachmann, uma espécie comum e freqüentemente abundante 
(SETÄLÄ et al., 2005). Essas espécies dominam as florações que ocorrem no final 
do verão no Golfo da Finlândia (CARPENTER et al., 1995; GISSELSON et al., 2002) 
e são normalmente encontradas em concentrações entre 100 a 1.000 cels.L-1 no 
norte do Mar Báltico (SALOMON; JANSON; GRANÉLI, 2003), podendo 
ocasionalmente atingir até mais de 150.000 cels.L-1 (CARPENTER et al., 1995).  
Os fatores que favorecem as florações de Dinophysis acuminata não estão 
muito bem elucidados e dependem das características ambientais locais. Em 
Portugal, o período em que as concentrações celulares têm sido historicamente mais 
elevadas é entre a metade final da primavera e a primeira metade do verão e o fator 
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determinante na sazonalidade tem sido a descarga fluvial, sendo que os períodos 
mais secos estiveram comumente associados às maiores abundâncias de D.
acuminata (VALE; SAMPAYO, 2003). Na Nova Zelândia, a estratificação da água 
parece estar relacionada com a formação de florações de D. acuminata. No inverno 
de 1981, no estreito de Kenepuru, foi detectado um acúmulo desta alga (20.600 
cels.L-1) próximo à base da zona fótica da água, a oito metros de profundidade 
(CHANG, 1996). Diversos outros estudos têm constatado uma relação entre a 
abundância de Dinophysis spp. e a estratificação da coluna d’água (e.g. DELMAS; 
HERBLAND; MAESTRINI, 1992; REGUERA; BRAVO; FRAGA, 1995), mas não há 
nenhuma evidência de que as florações destas algas possam ser favorecidas por 
elevadas concentrações de nutrientes. Também não foi encontrada nenhuma 
relação entre a concentração de nutrientes e o crescimento de D. acuminata em 
experimentos rápidos de laboratório (JOHANSSON et al., 1996), nem tampouco nas 
águas costeiras japonesas (NISHITANI; SUGIOKA; IMAI, 2002). Além disso, 
florações massivas de Dinophysis ocorrem ao longo da costa atlântica da França, 
tanto em condições pobres como ricas em nutrientes. Concluiu-se que o principal 
fator relacionado aos eventos franceses era a formação de uma termoclina que 
persistia durante duas semanas (DELMAS; HERBLAND; MAESTRINI, 1992). Outros 
estudos também mencionam a formação de uma estratificação como um fator 
favorável às florações de D. acuminata. No Mar Báltico, uma densa comunidade 
dominada por Dinophysis acuminata (cerca de 18.000 cels.L-1) foi localizada durante 
o ano de 2001 logo abaixo de uma haloclina, a 77 m de profundidade (SETÄLÄ et 
al., 2005). D. acuminata é beneficiada em situações de estratificação da coluna 
d’água principalmente porque pode realizar migração vertical e se deslocar até essa 
camada geralmente mais rica em nutrientes, organismos e/ou material orgânico do 
que a água que se encontra imediatamente acima.  Por ser mixotrófica, ela pode se 
beneficiar mesmo quando essa camada se localiza abaixo da zona fótica da água 
(SETÄLÄ et al., 2005). Em nosso estudo, havia uma estratificação salina na coluna 
d’água na estação 5, em dezembro de 2002 (Figura 9), mas como a coleta foi 
realizada somente em três estratos, não se pode precisar a profundidade dessa 
haloclina nem tampouco afirmar se havia uma concentração de D. acuminata junto a 
ela. O que se constatou nas contagens foi a total ausência da alga na superfície e 
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base da zona fótica e sua concentração junto ao fundo (Figura 24), onde a 
salinidade era notadamente mais elevada. 
Quanto à toxicidade, a maioria das espécies pertencentes ao gênero 
Dinophysis produz o ácido ocadáico (AO) e os seus derivados, as dinofisistoxinas 1 
e 2 (DTX1 e DTX2; FERNÁNDEZ et al., 2001). Outro derivado, DTX4, já foi 
detectado em duas espécies bentônicas de dinoflagelados produtores de DSP, 
Prorocentrum lima e P. maculosum Faust (HU et al., 1992; QUILLIAM et al., 1996), 
mas nunca foi encontrado em moluscos nem em Dinophysis spp. ou qualquer outra 
microalga planctônica (MOROÑO et al., 2003). O último tipo de dinofisistoxina, a 
DTX3, nunca foi registrado em microalgas, tendo sido descoberto somente em 
glândulas digestivas de bivalves, o que leva a crer que esta toxina é originada de 
uma transformação do ácido ocadáico e seus análogos dentro dos moluscos 
(SUZUKI; OTA; YAMASAKI, 1999). 
As variações na composição e quantidade de toxinas produzidas por uma 
microalga podem ser avaliadas depois que ela é isolada de uma amostra e cultivada 
em laboratório. Entretanto, quando diversos autores tentaram cultivar cepas de 
Dinophysis spp., isoladamente ou em conjunto com outras espécies de fitoplâncton, 
as células sobreviveram e se dividiram somente por poucas semanas (SETÄLÄ et 
al., 2005). Geralmente, as células se tornam menos espessas e pigmentadas com o 
transcorrer do tempo e o conteúdo plasmático sofre redução e deformação 
(SAMPAYO, 1993; SETÄLÄ et al., 2005). Até o momento, falharam todas as 
tentativas de se estabelecer um cultivo verdadeiro de Dinophysis spp., algo que 
pudesse ser mantido em laboratório por um período de tempo razoável (SETÄLÄ et 
al., 2005 e referências listadas). Na presente investigação, o resultado não foi 
diferente. Algumas células de D. acuminata foram isoladas de amostras coletadas no 
complexo estuarino de Paranaguá (CEP), dispostas em placas de cultivo contendo 
meio F/2 enriquecido com extrato de solo. As células se dividiram no máximo por 
três vezes, perderam a pigmentação e morreram aproximadamente um mês depois 
de isoladas.  
Os poucos registros sobre as variações na produção de toxinas por 
Dinophysis spp. ao redor do mundo foram conseguidos através da filtragem de 
amostras com elevadas abundâncias destas algas. Alguns estudos mediram a 
concentração de toxinas diarréicas na amostra total de plâncton, enquanto outros 
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isolaram uma a uma as células de Dinophysis das amostras, acumulando uma 
quantidade significativa e medindo posteriormente a sua toxicidade. As amostras 
vivas de plâncton coletadas no CEP apresentavam poucas células de D. acuminata, 
o que inviabilizou as alternativas para se medir a quantidade e variedade de toxinas 
nesta alga. Apesar disso, algumas investigações conduzidas em outros locais 
fornecem dados sobre a toxicidade dessa alga. Na maioria dos experimentos com 
Dinophysis acuminata, o ácido ocadáico foi a principal toxina envolvida. O nível de 
AO em diversas cepas investigadas foi variável ao longo do ano e conforme a região 
geográfica de origem (MacKENZIE et al., 2005). As concentrações medidas de ácido 
ocadáico em algumas cepas foram relativamente baixas, variando desde 
quantidades-traço em uma amostra japonesa, 1,6 gAO.cel-1 em uma francesa (LEE 
et al., 1989) até 2,7 g.cel-1 numa cepa brasileira coletada em Itajaí, Santa Catarina 
(PROENÇA et al., 1999a). Em outros experimentos, os níveis da toxina foram mais 
elevados. Na Espanha, por exemplo, as concentrações de AO em três amostras 
distintas foram de 0 a 11,3 gAO.cel-1 (MOROÑO et al., 2003), 7,9 a 21,7 gAO.cel-1 
(REGUERA, 2003) e 1 a 27 gAO.cel-1 (BLANCO et al., 1995). Outros estudos 
mensuraram concentrações ainda maiores: entre 1,1 e 23 gAO.cel-1 em uma 
amostra sueca (JOHANSON et al., 1996); de 3,9 a 25,5 g.cel-1 na costa francesa 
(MONDEGUER et al., 2002); 25,5  6,7 gAO.cel-1 em uma amostra canadense 
(CEMBELLA, 1989); e de 3 a 50 g.cel-1 na Baía de Seine, França (MARCAILLOU et 
al., 2001).  
Entretanto, Dinophysis spp. podem produzir várias toxinas distintas, incluindo 
formas recentemente descobertas de toxinas diarréicas, como ésteres do AO 
(SUSUKI et al., 2003b) e toxinas lipofílicas não-diarréicas, como a PTX11 (SUSUKI 
et al., 2003a). Algumas vezes, outras toxinas podem ser produzidas em uma 
quantidade bem maior do que o ácido ocadáico e se tornarem as mais importantes 
em uma cepa. Como exemplo, as pectenotoxinas (PTX) foram dominantes em cepas 
neozelandesas, em concentrações de 8 a 29 vezes maiores do que a soma das 
toxinas diarréicas (AO e DTX; MacKENZIE et al., 2005).  
Talvez a produção de outras toxinas pela população de D. acuminata do 
complexo estuarino de Paranaguá explique o fato de que a amostra de sururu tóxica 
aos camundongos não tenha revelado a presença de ácido ocadáico nas análises 
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de cromatografia. Essa mesma combinação de resultados já foi reportada em 
amostras de moluscos analisadas na costa de Santa Catarina, quando, em algumas 
oportunidades, foram observadas mortes de camundongos não associadas 
necessariamente à presença de ácido ocadáico (L.A.O. PROENÇA com. pess.). 
Na análise cromatográfica da amostra de dezembro de 2002, embora não 
tenha se detectado o ácido ocadáico, foi registrado um pico de absorção aos 18,37 
minutos de corrida, denominado aqui de “composto X”. O tempo de retenção dessa 
substância desconhecida foi superior ao do padrão de AO (15,4 minutos) e sua área 
e altura foram proporcionais a diferentes dosagens do extrato. Esse composto 
poderia ser de uma das outras toxinas diarréicas que podem ser produzidas por 
Dinophysis spp., DTX1 e DTX2, que têm tempos de retenção superiores ao do AO. 
Todavia, a ausência de padrões específicos para tais toxinas não permitiu tal 
conclusão. A toxina DTX3, que é provavelmente originada da transformação do AO e 
seus congêneres dentro dos tecidos de moluscos (SUZUKI; OTA; YAMASAKI, 
1999), representa outra possibilidade. Também não se pode descartar que as 
responsáveis pela morte dos camundongos não tenham sido toxinas diarréicas, mas 
outras toxinas lipofílicas que são extraídas pelo mesmo processo, como as 
pectenotoxinas e as iessotoxinas, ou mesmo outra substância interferente. Como 
visto, o bioensaio com camundongos para a detecção de toxinas diarréicas não é 
um método muito seletivo e é preciso que se tenha disponibilidade de um método de 
análise por cromatografia líquida bastante refinado e capaz de incluir diversos tipos 
de toxinas, para que se tenha a elucidação completa de casos de DSP. 
A hipótese de que D. acuminata tenha sido o agente causador da 
contaminação do molusco sururu foi reforçada pelo fato da alga já estar presente na 
região durante a coleta de outubro de 2002, numa concentração de 2.283 cels.L-1. 
Portanto, há uma possibilidade de que os moluscos encontrados naquele local 
tenham estado em contato um número significativo de células de D. acuminata 
durante uma boa parte da primavera. Conhecendo a toxicidade dessa alga, os 
moluscos podem ter acumulado, durante esse período, uma quantidade razoável de 
toxinas, já que após a ingestão e digestão de células de Dinophysis por moluscos 
filtradores, as toxinas são assimiladas em suas formas originais ou modificadas e, 
somente mais tarde, são eliminadas (MOROÑO et al., 2003). Estimou-se entre 0,07 
e 0,095.dia-1 a taxa de detoxificação de ácido ocadáico em Mytilus galloprovincialis 
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Lamarck, 1819 (MOROÑO et al., 2003). Caso os sururus possuam uma taxa de 
depuração similar a esse outro mitilídeo, precisariam de algo entre nove a quinze 
dias para eliminar as toxinas diarréicas acumuladas. Entretanto, tais taxas variam 
bastante de uma espécie de molusco para outra e estudos específicos com Mitella
guyanensis devem ser conduzidos para atestar tal possibilidade. 
 
6.2.4  Microalgas envolvidas em mortalidades de animais marinhos 
 No complexo estuarino de Paranaguá (CEP), entre agosto de 2002 e outubro 
de 2003, foram detectadas algumas algas que, apesar de não produzirem toxinas 
responsáveis por envenenamentos em seres humanos, são conhecidas por 
causarem enormes prejuízos ecológicos e econômicos em diversas regiões do 
mundo. Tais prejuízos são uma conseqüência da morte de elevadas quantidades de 
organismos cultivados ou que servem como recurso pesqueiro. As algas 
encontradas foram as rafidofíceas Heterosigma akashiwo e Chattonella spp., o 
dinoflagelado Prorocentrum minimum e a primnesiofícea Phaeocystis spp.  
Heterosigma akashiwo 
Heterosigma akashiwo é uma rafidofícea unicelular de coloração marrom a 
dourada, que apresenta dois flagelos e mede 10-25 m de comprimento, 8-15 m de 
largura e 8-10 m de espessura. Sua forma celular varia entre esferoidal, ovóide e 
oblonga, dependendo das condições e fases de crescimento (SMAYDA, 1998). As 
células nadam num padrão espiralar, completando de um a dois giros por segundo 
(HARA; CHIHARA, 1987).  
Esta rafidofícea é uma espécie meroplanctônica, que apresenta uma fase 
móvel, planctônica e pode passar duas fases do ciclo de vida junto ao substrato, 
como células vegetativas não móveis aglutinadas em cápsulas de mucilagem 
(TOMAS 1978b) e na forma de cistos de resistência (IMAI; ITAKURA; ITOH, 1993). 
Os cistos são menores do que as células vegetativas e possuem menos 
cloroplastos. A célula possui numerosos mucocistos em volta dos cloroplastos, 
responsáveis pela liberação do muco que envolve tanto os cistos como as formas 
não-móveis e causa sérios danos às brânquias de peixes durante florações (HARA; 
CHIHARA, 1987).  
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Concentrações de formalina e lugol acético comumente usadas na fixação de 
amostras de plâncton causam a ruptura do delgado revestimento celular em H.
akashiwo, fato que impossibilitou a detecção dessa alga nas amostras quantitativas 
do presente estudo. Entretanto, a observação das amostras de material vivo permitiu 
constatar a presença de H. akashiwo em duas oportunidades durante o início da 
primavera, em outubro de 2002 e outubro de 2003. Os locais de ocorrência foram as 
estações 1, 2 e 5 e, apesar da impossibilidade de quantificação, H. akashiwo não foi 
encontrada em elevadas concentrações celulares em nenhuma das oportunidades. 
Nos momentos em que H. akashiwo esteve presente nas amostras, a temperatura 
se encontrava em elevação, em torno dos 25°C. A salinidade entre as estações de 
coleta variava de 22 a 31. Como não se mediu nenhum pico de abundância nem 
tampouco uma floração dessa alga, a discussão dos fatores que influenciam sua 
distribuição espacial e temporal no CEP tornou-se limitada.  
Um ano após o término das amostragens desse estudo, em novembro de 
2004, foi registrada uma floração de Heterosigma akashiwo na Baía de Paranaguá, 
atingindo concentrações celulares de até 500.000 cels.L-1. Nos dias que 
antecederam a floração, foi percebida uma forte elevação na temperatura 
atmosférica e houve um intenso período de chuvas, que provocam queda na 
salinidade e aumento no aporte de nutrientes por lixiviação (L. FERNANDES, com. 
pess.). Em anos anteriores, já tinham sido registradas duas florações dessa 
rafidofícea na região e proximidades. Em março de 2001, uma floração de H.
akashiwo no complexo estuarino de Paranaguá, PR, com concentrações de até 
2.600.000 cel.L-1, foi associada à mortalidade de algumas toneladas de peixes. 
Proibiu-se a pesca e o consumo de moluscos na região, gerando um gasto estimado 
em cerca de US$ 180.000,00 (PROENÇA; FERNANDES, 2004). No final de julho de 
2002, uma mancha mais densa de H. akashiwo (19.000.000 cel.L-1 e 67.01 g.L-1 de 
clorofila-a) foi percebida na praia de Balneário Camboriú, litoral centro-norte de 
Santa Catarina. A mancha cobriu uma pequena extensão e formou uma fina camada 
próxima à superfície da coluna d’água, que se encontrava fortemente estratificada. 
No ponto onde se localizava a mancha, a temperatura variou de 22°C na superfície a 
18°C no fundo e a salinidade entre 26 na superfície e 32 junto ao fundo. A floração 
teve uma curta duração devido à entrada de um sistema de frente fria que provocou 
fortes ventos e ondulações, favorecendo a homogeneização da coluna d’água. 
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Nenhum efeito nocivo foi relatado durante esse episódio (PROENÇA et al., 2004b), o 
que poderia ter sido diferente caso a duração do evento fosse maior. Uma floração 
com a mesma concentração celular, nas águas estuarinas da Carolina do Sul, EUA, 
teve maiores proporções e foi associada com a morte de pelo menos 10.000 peixes 
(KEPPLER et al., 2005).    
 Heterosigma akashiwo é uma espécie eurihalina e euritérmica. Em cultivo, 
ela pode sobreviver a salinidades bastante distintas, entre 2 e 50. No ambiente, 
salinidades mais baixas podem favorecer florações de H. akashiwo em detrimento a 
outros flagelados mais estenohalinos. Em cultivo, a alga é capaz de crescer em 
taxas elevadas sob temperaturas entre 10 e 30°C (ONO; KHAN; ONOUE, 2000) e o 
seu crescimento ótimo é obtido entre 15 e 25°C (SMAYDA, 1998). Entretanto, 
populações naturais podem ocorrer e formar florações em temperaturas um pouco 
inferiores ou superiores a estas. Diversos fatores podem favorecer a ocorrência de 
florações de H. akashiwo. Em algumas regiões, estes fatores podem ser de origem 
física, como áreas de ressurgências; em outras o estímulo pode ser químico, como 
em habitats enriquecidos por nutrientes; e, por fim, regiões de cultivo de peixes e 
moluscos podem exercer um estímulo biológico para as florações de H. akashiwo. 
Inúmeros experimentos comprovaram o papel adicional do enriquecimento em 
metais essenciais para a manutenção de florações de Heterosigma akashiwo, 
principalmente ferro e, secundariamente, manganês (YAMOCHI, 1983). Além 
destes, o aquecimento da água é um fator determinante no crescimento e 
sazonalidade de florações de H. akashiwo (SMAYDA, 1998). O surgimento repentino 
desta alga na primavera, tanto no CEP (presente estudo) como no litoral catarinense 
(L. L. MAFRA Jr., obs. pess.), pode refletir o aquecimento da água nesta época, mas 
também ser estimulado pela maior disponibilidade de nutrientes provenientes da 
lixiviação, processo que começa a se intensificar neste período e é decorrente da 
maior incidência de chuvas.     
A ampla faixa de tolerância a condições ambientais favorece a distribuição 
cosmopolita de Heterosigma akashiwo. Extensas florações têm sido documentadas 
no Canadá (TAYLOR; HAIGH, 1993), Estados Unidos (SMAYDA, 1998), Japão 
(HONJO, 1993), China (TSENG, ZHOU; ZOU, 1993), Nova Zelândia (CHANG; 
PRIDMORE; BOUSTEAD, 1993), Europa, Chile e Bermudas (HONJO, 1993). Apesar 
das diferenças entre as regiões de ocorrência, as condições que favorecem as 
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florações de H. akashiwo podem ser similares, mesmo em áreas geográficas 
distintas. Florações de Heterosigma akashiwo ocorrem em condições semelhantes 
no Japão (HONJO, 1993) e no estreito da Geórgia, EUA (CONNELL; JACOBS, 
1999; HARD et al., 2000). Em ambas as localidades, as florações ocorrem quando a 
temperatura da água ultrapassa 15°C e há uma estratificação salina da coluna 
d’água, resultando em manchas de coloração marrom intensa que podem ter curta 
duração ou persistir por meses, enquanto a estratificação for presente. Nas baías de 
Tampa e Flórida, extensas baías localizadas no estado americano da Flórida, foram 
registradas florações anuais de H. akashiwo durante a primavera e verão, 
comumente excedendo a densidade de 1.000.000 cels.L-1 (TOMAS, 1998). Tais 
florações foram detectadas em épocas de temperatura elevada (entre 26 e 33°C), 
elevada pluviosidade e em pontos com salinidades mais baixas do que nas regiões 
adjacentes (TOMAS, op. cit.). Na baía de Narragansett, EUA, todos os anos H.
akashiwo se torna abundante a partir da primeira metade da primavera, quando 
começa a crescer exponencialmente por seis semanas e atinge uma concentração 
de cerca de 1.000.000 cels.L-1 no final da estação. O fator preponderante para o 
surgimento destas florações foi o aquecimento da água (LI e SMAYDA, 2000).  
A existência de condições favoráveis ao crescimento de Heterosigma 
akashiwo no complexo estuarino de Paranaguá, comprovada em duas florações 
recentes (PROENÇA; FERNANDES, 2004; L. F. FERNANDES, com. pess.), deve 
ser levada em consideração numa possível instalação de cultivos de peixes 
marinhos. As mortalidades massivas de peixes decorrentes de florações de H.
akashiwo causam enormes perdas econômicas aos países que cultivam peixes de 
alto valor comercial, como o salmão e o olhete. Na Nova Zelândia, em 1989, uma 
mortalidade de salmões gerou um prejuízo de 17 milhões de dólares neozelandeses 
(CHANG, ANDERSON e BOUSTEAD, 1990). Na costa oeste do Canadá as 
florações causam perdas de 3 a 10 milhões de dólares por ano em fazendas de 
cultivo de salmões. Por fim, somente um evento registrado em uma área de cultivo 
localizada no noroeste do Pacífico, na década de 80, causou a mortalidade massiva 
de salmões e resultou em um prejuízo de cerca de 30 milhões de dólares (TWINER; 
TRICK, 2000). Mesmo sem a instalação de grandes fazendas de cultivo de peixes, 
as florações representam um risco à pesca artesanal praticada no CEP, já que H.
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akashiwo também provoca, em menor escala, a morte de populações naturais de 
peixes (HERSHBERGER et al., 1997), 
Existem diversas hipóteses para explicar o mecanismo nocivo da rafidofícea 
Heterosigma akashiwo sobre peixes, incluindo: (a) produção de neurotoxinas 
similares à brevetoxina (KHAN; ARAKAWA; ONOUE, 1997; BOURDELAIS et al., 
2002), (b) formação de formas reativas do oxigênio, como radicais superóxidos e 
peróxido de hidrogênio (YANG; ALBRIGHT; YOUSIF, 1995; ODA et al., 1997; 
TWINER; TRICK, 2000) e (c) liberação de polissacarídeos similares à lecitina (ODA 
et al., 1998; SMAYDA, 1998) que podem cobrir as brânquias e impedir a respiração 
e a osmo-regulação (CHANG; ANDERSON; BOUSTEAD, 1990; CARRASQUERO-
VERDE, 1999). Inicialmente, os peixes afetados perdem o equilíbrio e permanecem 
como se estivessem anestesiados, gradualmente evoluindo para um quadro de 
convulsões que antecede a morte (YANG; ALBRIGHT; YOUSIF, 1995; 
CARRASQUERO-VERDE, 1999). As toxinas similares à brevetoxina citadas nas 
investigações de KHAN, ARAKAWA e ONOUE (1997) e BOURDELAIS et al. (2002) 
foram detectadas somente em amostras coletadas durante florações de Heterosigma 
akashiwo e, portanto, a produção de toxinas por esta alga permanece duvidosa. 
Atualmente, acredita-se que a produção de formas reativas do oxigênio seja mesmo 
a responsável pela toxicidade de H. akashiwo (T. HONJO; T. ODA, com. pess.). 
Além de não se conhecer exatamente qual é o mecanismo nocivo envolvido 
nas mortalidades de peixes, a dificuldade em se determinar a toxicidade de florações 
de Heterosigma akashiwo é agravada pelo fato de haver alguns eventos tóxicos e 
outros não, inclusive numa mesma área geográfica (CONNELL, 2000). Como 
exemplo, uma vasta floração de H. akashiwo ocorrida em julho de 1990 em Puget 
Sound, Washington, EUA, matou quase todos os salmões cultivados, enquanto que 
outro evento detectado em julho de 1997 no mesmo local resultou na morte de 
apenas 4% dos peixes (CONNELL; JACOBS, 1999). Desta forma, o cultivo e os 
testes de toxicidade em laboratório tornam-se ferramentas fundamentais para se 
determinar qual o potencial efeito nocivo de uma floração de Heterosigma akashiwo 
em uma região específica. 
Heterosigma akashiwo cresce bastante rápido, tanto em situações de floração 
como em cultivo. Em nossos experimentos, a alga atingiu a concentração máxima de 
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303.000  14.413 cels.mL-1 após 18 dias de cultivo, exibindo uma constante de 
crescimento exponencial ( ) de 0,38.dia-1. Apesar ter sido a alga de crescimento 
mais rápido dentre as isoladas do complexo estuarino de Paranaguá, outros 
experimentos já demonstraram que essa capacidade em H. akashiwo é ainda maior. 
LANGDON (1993) observou uma taxa máxima de crescimento de 0,88.dia-1, que 
ainda assim foi considerada baixa em comparação à taxa de 2,0.dia-1 registrada por 
TOMAS (1978a), de 3,3.dia-1 reportada por HONJO e TABATA (1985) e às 
excepcionais taxas de crescimento de 2,0 a 5,0.dia-1, obtidas em um experimento de 
mesocosmo no ambiente natural (HONJO; TABATA, 1985). As condições de cultivo 
são capazes de alterar não só a taxa de crescimento, mas a toxicidade de H.
akashiwo. 
O crescimento e a toxicidade de H. akashiwo são fortemente afetados pela 
temperatura de cultivo. Em testes realizados por ONO, KHAN e ONOUE (2000), o 
maior crescimento foi obtido quando a alga cresceu a 20°C e a maior toxicidade a 
25°C. A luz também é outro fator regulador, tanto que nesta mesma investigação o 
crescimento ótimo foi registrado sob intensidades de luz de 50 a 100 E.m-2.s-1 (1,01 
e 1,14.dia-1, respectivamente), mas a toxicidade foi maior na primeira do que na 
segunda condição de iluminação (ONO; KHAN; ONOUE, 2000). Em todas as 
condições de luz e temperatura testadas, a toxicidade de H. akashiwo foi maior 
durante o início e metade da fase exponencial de crescimento (ONO; KHAN; 
ONOUE, 2000). Embora a cepa japonesa tenha apresentado maior toxicidade em 
25°C, nossa cepa foi cultivada a 20°C para se aclimatar às condições ambientais do 
Laboratório de Ecotoxicologia da UNIVALI, local onde os testes de toxicidade foram 
realizados. A cepa isolada em Paranaguá exibiu taxas de crescimento similares 
quando cultivada em salinidades de 25 a 35 e em diferentes meios de cultivo, F/2 e 
F/10 5 (dados não mostrados).  
   Como a toxicidade de Heterosigma akashiwo a peixes já é bem conhecida 
(i.e. CARRASQUERO-VERDE, 1999), a presente investigação testou o efeito nocivo 
dessa alga em alguns organismos invertebrados, de elevada importância ecológica e 
 
5 O meio F/10 é preparado com os mesmos nutrientes usados no meio F/2 (Guillard, 1975), 
diluídos cinco vezes. 
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econômica na região. A rafidofícea afetou a sobrevivência de juvenis do misidáceo 
Misydopsis juniae num teste de 96 horas de duração (CL50= 1.821  545 cels.mL-1) e 
o desenvolvimento larval do molusco Perna perna em 48 horas (CE50= 3.567  294 
cels.mL-1). Em outro estudo, uma cepa isolada do litoral de Santa Catarina mostrou 
uma CE50 de 5.230  575 cels.mL-1 em larvas de P. perna, concentração inferior à 
obtida na presente investigação (TAMANAHA, 2001). A nossa cepa e a de 
TAMANAHA (2001) foram cultivadas sob as mesmas condições de luz, temperatura 
e salinidade, entretanto alguns procedimentos podem ter conferido a maior 
toxicidade à cepa deste estudo. Previamente ao nosso teste, a alga foi aclimatada 
em meio F/10 para atingir mais facilmente condições de limitação de nutrientes (E. 
GRANÉLI, com. pess.) e as algas somente foram utilizadas no teste quatro dias 
após terem atingido a fase estacionária de crescimento, momento em que o estresse 
fisiológico aumenta e favorece a toxicidade em muitas algas (P. SALOMON, com. 
pess.). No experimento de TAMANAHA (2001), as algas foram cultivadas em meio 
F/2 e foram testadas durante a fase exponencial de crescimento.  
Experimentos preliminares (MAFRA JUNIOR et al., não publ.) mostraram que 
a toxicidade da cepa de H. akashiwo isolada do CEP em larvas de P. perna foi ainda 
maior quando a alga foi cultivada sob condições limitantes de nitrogênio (N:P= 3,2:1; 
CE50= 2.495  208 cels.mL-1) e fósforo (N:P= 80:1; CE50= 2.338  350 cels.mL-1). O 
efeito da limitação de macronutrientes no aumento da toxicidade já foi comprovado 
em diferentes espécies de fitoplâncton, especialmente primnesiofíceas, e foi 
relacionado ao estresse fisiológico resultante da diminuição das taxas de 
crescimento (JOHANSSON; GRANÉLI, 1999a; JOHANSSON; GRANÉLI, 1999b). 
Embora preliminares, esses testes mostraram que a toxicidade varia em função das 
condições ambientais e pode ser ainda mais elevada no ambiente natural, desde 
que haja um fator estimulante. 
Os resultados dos nossos testes de toxicidade em invertebrados foram 
bastante preocupantes, já que o misidáceo é um organismo componente do 
zooplâncton e importante do ponto de vista ecológico, enquanto que o molusco P.
perna é extraído de costões rochosos nas regiões adjacentes ao CEP e cujo cultivo 
se encontra em franca expansão no local. O prejuízo econômico e ao ecossistema 
pode ser grande, caso uma floração de H. akashiwo coincida com épocas de 
reprodução de microcrustáceos e moluscos. Considerando que a primavera é o 
 106
  
período mais propício ao crescimento de H. akashiwo na região e que diversos 
organismos se reproduzem neste período, o risco é ainda maior. Portanto, uma 
floração com pelo menos 96 horas de duração poderia causar sérios prejuízos à 
cadeia trófica local, provocando a morte e o desenvolvimento anômalo de pelo 
menos 50% dos estágios iniciais de vida de invertebrados, visto que a concentração 
de efeito mediano da cepa testada foi equivalente às concentrações celulares 
observadas nas florações de Balneário Camboriú em 2002 e da própria Baía de 
Paranaguá em 2001 (PROENÇA et al., 2004b; PROENÇA; FERNANDES, 2004). 
Heterosigma akashiwo pode causar, ainda, a inanição em tintinídeos 
(TANIGUCHI; TAKEDA, 1988), copépodes (CHOTIYAPUTTA; HIRAYAMA, 1978) e 
rotíferos (UYE; TAKAMATSU, 1990); desestabilização nos lisossomos de ostras 
(KEPPLER et al., 2005); inibição na fertilização de ouriços-do-mar (CONNELL; 
WELLING; CATTOLICO, 1997); a morte de larvas de equinodermos (WILSON, 
1981), larvas de ostras (CONNELL; WELLING; CATTOLICO, 1997) e de 
metanáuplios (4 dias de idade) de Artemia salina (LUSH; HALLEGRAEFF, 1996).  
Esta rafidofícea também diminuiu a taxa de filtração do mexilhão azul Mytilus edulis 
Linnaeus, 1758 (WARD; TARGETT, 1989) e se mostrou uma fonte alimentar pobre 
para bivalves (FERNANDEZ-REIRIZ et al., 1989). Além dos efeitos em 
invertebrados, TWINER, DIXON e TRICK (2004) demonstraram que a rafidofícea 
Heterosigma akashiwo produz e excreta componentes orgânicos que podem alterar 
a atividade metabólica em células de mamíferos.  
O outro organismo testado na presente investigação foi a pós-larva do 
camarão Litopenaeus vannamei, uma espécie exótica que é cultivada em sistemas 
semi-fechados em toda a costa brasileira (MAZOTO et al., 2000), incluindo regiões 
próximas ao CEP. Concentrações celulares de Heterosigma akashiwo da ordem de 
35.000.000 cels.L-1 não foram suficientes para matar as pós-larvas com 22 dias de 
idade (PL-22), estágio no qual os camarões saem do laboratório e são depositadas 
nos tanques de cultivos. Os animais testados apresentam uma tolerância a 
substâncias tóxicas superior a de outras espécies de camarão (LIN; CHEN, 2001). 
Além disso, em um experimento prévio (MAFRA JUNIOR et al., não publ.), a 
resistência de L. vannamei a uma substância tóxica conhecida, o sulfato de cobre, 
foi mais de 40 vezes superior à demonstrada pelo microcustáceo Artemia salina. 
Este resultado indica que uma floração dessa alga em um tanque de cultivo por si só 
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não seria capaz de matar os camarões, mesmo em estágios tão iniciais de vida 
como a PL-22. Contudo, não se deve descartar outros efeitos nocivos de uma 
floração em um tanque semi-fechado, como a elevada geração de matéria orgânica 
e a conseqüente diminuição na concentração de oxigênio dissolvido. Em nossos 
experimentos, concentrações de oxigênio dissolvido iguais ou inferiores a 5,0 mg.L-1 
foram letais às pós-larvas de L. vannamei (Tabela 8).  
Chattonella spp. 
Conforme HARA, DOI e CHIHARA (1994), o gênero Chattonella compreende 
sete espécies, C. antiqua (Hada) Ono, C. globosa, C. marina (Subrahmanyan) Hara 
et Chihara, C. minima Hara et Chihara, C. ovata Hara et Chihara, C. subsalsa 
Biecheler e C. verruculosa Hara et Chihara. Dentre elas, C. antiqua e C. marina são 
conhecidas como as mais nocivas das espécies (IMAI; YAMAGUCHI; WATANABE, 
1998). Contudo, C. globosa, C. subsalsa e C. verruculosa também são capazes de 
causar a morte de peixes (IOC, 2003). Chattonella é encontrada e pode formar 
florações na Índia (SUBRAHMANYAN, 1954), Japão (OKAICHI, 1989), China 
(TSENG; ZHOU; ZOU, 1993), sul e sudeste do Brasil (ODEBRECHT; ABREU, 1995; 
TENENBAUM et al., 1998), sul da Austrália e na costa da Holanda (VRIELING et al., 
1995). No CEP, foram encontradas as espécies C. globosa e C. cf. marina. Ambas 
ocorreram em conjunto na maioria das estações amostrais e devido principalmente à 
deformação das células nas amostras preservadas, as duas espécies foram 
contadas como Chattonella spp. Além disso, a identificação de rafidofíceas como 
Chattonella pode ser complicada porque a ausência de uma parede celular rígida 
favorece uma mudança rápida na forma e no tamanho das células em resposta a 
alterações nas condições ambientais (NAGASAKI et al., 1989). 
Chattonella spp. foi encontrada em todas as estações de coleta, em dois 
períodos distintos: o início da primavera (outubro de 2002 e outubro de 2003) e o 
final do outono (junho de 2003). Em outubro de 2002, a concentração celular 
máxima foi medida na estação 1, aproximadamente 9.000 cels.L-1 (Figura 30). Nesta 
ocasião, a temperatura da água estava em torno de 23°C, a salinidade 
aproximadamente 31 e as concentrações de nutrientes eram apenas moderadas, 
com exceção do amônio (~12 mol.L-1). Em junho de 2003, Chattonella spp. voltou a 
ser detectada nas amostras. Na maioria das estações, as concentrações celulares 
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medidas foram inferiores a 4.500 cels.L-1, com exceção da estação 4, que registrou a 
maior densidade, cerca de 36.500 cels.L-1 junto ao fundo (Figura 30). Neste período, 
a temperatura da água estava em torno dos 22°C e, apesar de se encontrar em 
declínio, os valores de temperatura foram bastante semelhantes aos medidos em 
outubro de 2002. A salinidade medida na estação 4 variou entre 22 a 24 e as 
concentrações de nutrientes foram elevadas, cerca de 4,5 mol.L-1 de nitrato no 
estrato superficial e mais de 36 mol.L-1 de amônio no estrato profundo, o que deve 
ter estimulado o maior crescimento de Chattonella spp neste ponto.  
Chattonella spp. foi predominantemente mais abundante nos estratos 
profundos de quase todos os locais de coleta (Figura 30), o que pode refletir um 
processo de migração vertical na coluna d’água. Segundo HALLEGRAEFF et al. 
(1998), a habilidade de migração vertical exibida por Chattonella pode induzir ao erro 
em amostragens corriqueiras de fitoplâncton ou em florações dessa alga, caso a 
coleta não seja feita em toda a coluna d’água, inclusive junto ao fundo. Chattonella 
pode se concentrar nesta camada, por vezes rica em nutrientes, absorve-los e 
migrar para a superfície para realizar a fotossíntese. Em alguns pontos do CEP, 
como é o caso da estação 4, a profundidade é tão baixa que a zona fótica se 
estende até o fundo, facilitando ainda mais a permanência de algas como 
Chattonella spp. nestes locais.  
Algumas peculiaridades do ciclo de vida e requerimentos ambientais desta 
rafidofícea ajudam a explicar a distribuição encontrada no CEP. O ciclo de vida de C.
marina foi bastante estudado e é composto por uma alternância de gerações, onde a 
célula vegetativa planctônica representa a fase diplóide e o cisto, a fase bentônica e 
haplóide (YAMAGUCHI; IMAI, 1994). Quando há uma limitação de nutrientes, 
inclusive no final de uma floração, as células vegetativas realizam divisões por 
meiose e geram células de menor tamanho. Essas pequenas células afundam na 
coluna d’água e formam os cistos em condições de pouca ou nenhuma luz. Os cistos 
são tipicamente hemisféricos, com 25 a 35 m de diâmetro e 15 a 25 m de altura, 
de coloração amarelada, esverdeada ou marrom, contendo inúmeros pontos de 
material escuro no seu interior e permanecem aderidos a superfícies sólidas, tais 
como frústulas de diatomáceas e grãos de areia (IMAI; YAMAGUCHI; WATANABE, 
1998). Quando as condições tornam-se novamente favoráveis, principalmente 
havendo uma temperatura adequada da água, acontece o desencistamento e 
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pequenas células haplóides são liberadas no meio. Em seguida, um processo ainda 
desconhecido gera as células vegetativas, diplóides e de maior tamanho. Essas 
células habitam a coluna d’água e se reproduzem por meio de divisão binária 
simples (YAMAGUCHI; IMAI, 1994). No Japão, a capacidade de germinação dos 
cistos é baixa no outono e começo do inverno e aumenta bastante na primavera e 
início do verão, quando as temperaturas ótimas de 22 a 25°C são atingidas. As 
temperaturas mais elevadas registradas na metade final do verão (próximas a 30°C) 
também são desfavoráveis à germinação dos cistos de Chattonella (IMAI; 
YAMAGUCHI; WATANABE, 1998). Apesar do ciclo de vida de Chattonella spp. não 
ter sido estudado no CEP, atribuiu-se a maior ocorrência na primavera 
principalmente à elevação da temperatura da água acima dos 22°C e à presença de 
concentrações não limitantes de nutrientes.  
A combinação que resulta nas taxas mais elevadas de crescimento de C.
marina em cultivo é 25°C de temperatura e 20 de salinidade, mas esta alga pode 
crescer em temperaturas de 13 a 31°C e salinidades entre 10 e 35 (YAMAGUCHI, 
IMAI; HONJO, 1991). No Japão, em ambiente natural, células vegetativas de C.
marina já foram encontradas desde 18,8 até 28°C, mas as florações geralmente 
acontecem durante o verão, em temperaturas superiores a 23°C (IMAI; 
YAMAGUCHI; WATANABE, 1998). O requerimento de nutrientes foi investigado em 
Chattonella antiqua, uma espécie bastante similar a C. marina em termos de 
respostas a fatores ambientais. Essa alga usa nitrato, amônio e uréia como fonte de 
nitrogênio e fosfato inorgânico e, ocasionalmente, glicerolfosfato como fontes de 
fosfato. Como micronutrientes essenciais, C. antiqua necessita de Fe3+ e vitamina 
B12 (NAKAMURA; WATANABE, 1983).   
Quando células vegetativas de Chattonella surgem na água, uma série de 
fatores ambientais e competidores biológicos, principalmente diatomáceas, afetam o 
crescimento e a possibilidade de ocorrência de florações. IMAI (1995) desenvolveu 
uma teoria para explicar o surgimento de florações de Chattonella no Japão. 
Condições de estratificação da coluna d’água e depleção de nutrientes (menos que 
1 mol.L-1 de nitrogênio inorgânico dissolvido – NID) limitam o crescimento de 
diatomáceas e levam à formação de células de resistência junto ao fundo. Na 
superfície da coluna estratificada, Chattonella tira proveito da capacidade de 
migração vertical e estocagem de nutrientes durante a noite e continua crescendo. 
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Temperaturas em torno de 25°C e dias claros aceleram o seu crescimento. Quando 
eventos de turbulência promovem a mistura da coluna d’água e concentração de 
NID cresce a 2 mol.L-1, Chattonella tem vantagem competitiva sobre as pequenas 
quantidades de diatomáceas presentes (100.000 cels.L-1 ou menos) e, em uma 
semana, pode atingir concentrações comumente encontradas em florações, tais 
como 260.000 cels.L-1 (IMAI, 1995; IMAI; YAMAGUCHI; WATANABE, 1998). 
O gênero Chattonella Biecheler é o maior responsável pelas florações nocivas 
que ocorrem no Japão e que prejudicam o cultivo de peixes marinhos (NAKANISHI 
et al., 1996). As mortalidades massivas de peixes, em geral, além de provocarem 
enormes prejuízos econômicos, também contribuem para a poluição de áreas 
costeiras à medida que grandes quantidades de matéria orgânica são geradas e, 
muitas vezes, acumuladas nos ambientes costeiros (KIM et al., 2000). No complexo 
estuarino de Paranaguá, até o presente, não se tem notícia de uma floração de 
Chattonella com efeitos deletérios associados. Entretanto, outros locais em 
diferentes países possuem experiências semelhantes à japonesa. Mesmo no Brasil, 
em 1998, na baía de Sepetiba, Rio de Janeiro, uma floração de Chattonella sp. 
provocou uma intensa descoloração na água e dermatoses em banhistas, mas não 
houve registro de mortalidade de peixes durante o evento (TENENBAUM et al., 
1998). 
O mecanismo tóxico atuante nas mortalidades de peixes durante florações de 
Chattonella marina é bastante complexo e diversas hipóteses já foram investigadas. 
O primeiro aspecto abordado foi a produção de altos níveis (>10%) de ácidos graxos 
livres (free fat acids - FFAs), que entram na corrente sangüínea dos peixes pelas 
brânquias e provocam sua mortalidade (OKAICHI, 1989). Estudos posteriores 
revelaram a produção de espécies reativas do oxigênio e sua atuação nociva nas 
brânquias (ODA et al., 1992a, 1992b). Atualmente, reconhece-se que C. marina é 
capaz de produzir estes íons em quantidades cem vezes maiores do que qualquer 
outra alga (MARSHALL; HOVENDEN; HALLEGRAEFF, 2002). Estudos adicionais 
abordaram o efeito de C. marina na anoxia, produção de muco e na fisiologia 
respiratória, osmorregulatória e cardiovascular dos peixes (ISHIMATSU et al., 1990). 
Por fim, essa alga foi apontada como produtora de pequenas quantidades de toxinas 
lipossolúveis similares em estrutura à brevetoxina (KHAN et al., 1995; AHMED; 
ARAKAWA; ONOUE, 1995). Investigando o papel tóxico de cada um desses 
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mecanismos na morte de peixes donzelinhas (Acanthochromis polycanthus Bleeker, 
1855) em laboratório, MARSHALL et al. (2003) concluíram que os altos níveis de 
radicais superóxidos não justificavam por si só as mortalidades. Entretanto, a 
toxicidade foi triplicada quando a presença destes radicais ocorria em conjunto com 
baixos níveis de ácido eicosapentanóico (EPA), um ácido graxo poliinsaturado tóxico 
que representa de 18 a 23% dos lipídeos presentes em C. marina (MARSHALL et 
al., 2003).  
A outra espécie encontrada no CEP, C. globosa, também é capaz de provocar 
a morte de peixes (IOC, 2003), porém a abundância de estudos sobre C. marina 
reflete sua maior distribuição e relação com eventos de mortalidade massiva de 
peixes em regiões produtoras. A perda dos cultivos com as cepas isoladas de C.
globosa e C. cf. marina no atual estudo, decorrente de problemas na incubadora 
onde os cultivos eram mantidos, impossibilitou a avaliação da toxicidade das nossas 
cepas e sua comparação com as provenientes de outros locais. 
Prorocentrum minimum 
Prorocentrum minimum é um dinoflagelado fotossintetizante que comumente 
forma florações em áreas temperadas e subtropicais. Grandes florações têm sido 
observadas na costa leste dos EUA (STOECKER et al., 1997; FAN; GLIBERT; 
BURKHOLDER, 2003), no norte do Pacífico (QI et al., 1993), no nordeste do 
Atlântico (YALLOP, 2001), no Mar Mediterrâneo (GRZEBYK; BERLAND, 1996) e na 
costa da Austrália (CANNON, 1990). Diversas florações foram documentadas em 
áreas afetadas por descargas de água doce e/ou nutrientes de origem 
antropogênica (SMAYDA, 1990; BURNS et al., 2000). A eutrofização nas áreas 
costeiras, alterando a quantidade e a composição dos nutrientes, podem estar 
contribuindo para o aumento na ocorrência de florações desse dinoflagelado 
(GLIBERT et al., 2001).  
Como constatado em pesquisas de campo e laboratório, Prorocentrum 
minimum exibe uma ampla faixa de tolerância à salinidade e temperatura 
(GRZEBYK; BERLAND, 1996) e é capaz de sobreviver e crescer em condições de 
baixa intensidade luminosa e limitação de nutrientes, podendo realizar migração 
vertical noturna para captar nutrientes (TYLER; SELIGER, 1981). Sob condições 
limitantes de nutrientes, P. minimum pode, ainda, complementar sua demanda de 
 112
  
carbono e nitrogênio por meio de mixotrofia, predando criptofíceas (STOECKER et 
al., 1997). Investigações sobre as preferências nutricionais de P. minimum, 
conduzidas em laboratório e durante florações naturais, revelaram que esse 
dinoflagelado absorve preferencialmente o amônio inorgânico, em seguida formas 
orgânicas de uréia e aminoácidos livres, e uma menor quantidade de nitrato, mesmo 
que este esteja presente em alta concentração (FAN; GLIBERT; BURKHOLDER, 
2003). Ele possui a habilidade de utilizar essas diferentes fontes de nitrogênio, 
alterando a fonte conforme a temperatura ambiente e seu estado fisiológico e 
nutricional. Essa particularidade pode conferir uma vantagem competitiva a P.
minimum, desde que as concentrações de nutrientes sejam razoáveis (FAN; 
GLIBERT; BURKHOLDER, 2003). 
No CEP, Prorocentrum minimum esteve presente durante todas as épocas do 
ano. Na região mais externa, representada pelas estações 1 a 4, a abundância deste 
dinoflagelado foi maior entre outubro de 2002 e abril de 2003 (Figura 31), com picos 
de concentração celular de 20.000 a 45.000 cels.L-1 durante os meses de verão. 
Todavia, em junho de 2003, foram registradas quase 100.000 cels.L-1 no fundo da 
estação 3. Nesta oportunidade, foram mensuradas concentrações elevadas de 
nutrientes inorgânicos dissolvidos, tais como 5,5 mol.L-1 de N-NH4+; 1,7 mol.L-1 de 
N-NO2-; 4,35 mol.L-1 de N-NO3-; e 1 mol.L-1 de fosfato (Figura 7). Na superfície, 
onde não foi detectada nenhuma célula desse dinoflagelado, os níveis de amônio 
foram mais de 50% maiores do que no fundo. Neste caso, a concentração de P.
minimum junto ao fundo pode ter sido a responsável pelo consumo de amônio 
registrado neste estrato, já que ele absorve preferencialmente esta forma 
nitrogenada. 
Na região mais interna da Baía de Paranaguá e na Baía de Antonina, 
representadas pelas estações 5 e 6, foram registrados os dois picos máximos de 
concentração de Prorocentrum minimum durante o estudo, aproximadamente 
170.000 cels.L-1. Ambos os picos foram registrados na superfície e sob temperaturas 
entre 25 e 26°C. Na estação 5, o pico foi detectado em outubro de 2002 e na 
estação 6 em abril de 2003, quando as salinidades eram, respectivamente, 22 e 16. 
A preferência dessa alga por salinidades mais baixas, em águas com marcada 
influência continental, já foi comprovada em investigações em laboratório 
(GRZEBYK; BERLAND, 1996) e durante florações (FAN; GLIBERT; BURKHOLDER, 
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2003). Nas duas situações, as concentrações de nutrientes inorgânicos dissolvidos 
eram baixas durante o pico de concentração celular, porém elevadas num instante 
anterior, sobretudo as concentrações de nitrato e fosfato (Figuras 9 e 10). A baixa 
concentração momentânea de nutrientes possivelmente tenha conferido uma 
vantagem competitiva ao dinoflagelado mixotrófico P. minimum.  Entretanto, a baixa 
freqüência amostral não permitiu se provar tal hipótese. Situações semelhantes a 
essa foram comprovadas durante florações de P. minimum na baía de Chesapeake, 
costa leste dos EUA (FAN; GLIBERT; BURKHOLDER, 2003). Antecedendo uma 
extensa floração em 1998, a temperatura era baixa (15°C) e as concentrações de 
nutrientes eram elevadas devido à forte descarga fluvial. No final do evento, a 
temperatura da água chegou a atingir 23,0°C, a salinidade na superfície variou entre 
5,5 a 7,0 e as concentrações de nutrientes baixaram consideravelmente no decorrer 
do evento, potencialmente refletindo a alta demanda de nutrientes dessa densa 
população de dinoflagelados (FAN; GLIBERT; BURKHOLDER, 2003). Embora sejam 
mais comuns na primavera, florações de P. minimum já foram atipicamente 
reportadas durante o inverno na baía de Chesapeake, com temperaturas entre 11,2 
e 13,2°C e salinidade entre 2,6 e 5,9 (FAN; GLIBERT; BURKHOLDER, 2003). 
De acordo com os requerimentos nutricionais apresentados e com os picos de 
abundância durante o período investigado, a probabilidade de ocorrer uma floração 
de Prorocentrum minimum no complexo estuarino de Paranaguá é maior nos setores 
mais internos, onde a salinidade é menor e as concentrações de nutrientes mais 
elevadas. A toxicidade deste dinoflagelado a moluscos (WIKFORS; SMOLOWITZ, 
1995) representa um risco aos bancos naturais de sururu localizados nesta área do 
CEP, principalmente nos arredores de comunidades pesqueiras como a localidade 
de Europinha. Florações de Prorocentrum minimum nas águas costeiras da América 
do Norte contribuem para a mortalidade de vieiras e baixas taxas de sobrevivência, 
crescimento e desenvolvimento de ostras, como notado no ambiente natural e 
comprovado em laboratório por WIKFORS e SMOLOWITZ (1995). Esse 
dinoflagelado também é rico em dimetilsulfonilpropionato (DMSP), que pode 
funcionar como um impedimento para a predação e prolongar a duração das 
florações (WOLFE, 2000). Além disso, extratos metanólicos dessa alga são tóxicos a 
camundongos através de injeção intraperitonial (IOC, 2003). 
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A relação entre algas nocivas e moluscos filtradores tem sido extensivamente 
estudada no que diz respeito ao acúmulo de toxinas e sua transferência a 
consumidores humanos. Entretanto, a exposição direta dos moluscos a toxinas de 
fitoplâncton também representa um risco para a integridade desses animais. Alguns 
relatos de mortalidades de bivalves associados com florações de algas nocivas 
(SUMMERSON; PETERSON, 1990; TESTER et al., 1991) e experimentos de 
laboratório (WIKFORS; SMOLOWITZ, 1995) que comprovam essa relação letal 
sugerem que os efeitos adversos das algas nocivas sobre moluscos filtradores 
poderiam ser mais comuns do que se conhece. Por outro lado, a exposição histórica 
de moluscos filtradores a toxinas de microalgas leva a crer que esses animais 
tenham desenvolvido mecanismos evolutivos para tolerar tais substâncias e garantir 
sua sobrevivência. O primeiro comportamento de defesa exibido por esses animais 
em contato com algas nocivas é o fechamento das conchas. Contudo, para manter 
funções vitais como respiração e alimentação, os bivalves não podem permanecer 
desta forma por um longo período. O próximo procedimento de defesa desenvolvido 
por eles foi o sistema imunológico (CHENG, 1996). Investigações recentes mostram 
que P. minimum pode afetar significativamente o sistema imunológico de moluscos 
filtradores (HÉGARET; WIKFORS, 2005a, 2005b). Uma exposição de sete dias a 
uma concentração de 108 cels.L-1 de P. minimum provocou alteração na composição 
e morte de células especializadas do sistema imunológico da ostra Crassostrea
virginica Gmelin e da vieira Argopecten irradians irradians Lamarck (HÉGARET; 
WIKFORS, 2005a). Em um estudo paralelo, os mesmos autores comprovaram esse 
efeito sobre C. virginica no ambiente natural, durante uma floração de P. minimum 
no verão de 2003, na região nordeste dos EUA (HÉGARET; WIKFORS, 2005b). O 
comportamento imunológico das ostras pode representar uma proteção contra os 
danos aos tecidos que a ingestão de P. minimum causa e servir como uma 
adaptação às florações anuais da alga na região, já que ostras que nunca tinham 
entrado em contato com uma floração similar não apresentaram o mesmo 
comportamento (HÉGARET; WIKFORS, 2005b). Isso chama a atenção para o 
potencial perigo envolvido em florações de P. minimum em locais onde tal evento 
não é comum, principalmente em áreas produtoras e extratoras de molusco, como o 
complexo estuarino de Paranaguá. Alterações na quantidade e qualidade dos 
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nutrientes que entram no sistema podem contribuir para intensificar os fenômenos 
em questão. 
Phaeocystis spp. 
A microalga euritérmica e eurihalina Phaeocystis Lagerheim constitui um dos 
gêneros mais representativos de primnesiofíceas, com capacidade de formar 
florações monoespecíficas em diversos ambientes (LANCELOT et al., 1998). Seu 
ciclo de vida, bastante incomum, abrange uma fase colonial e diferentes tipos de 
células solitárias: células flageladas (4 a 5 m de diâmetro); células não-móveis (6 a 
8 m de diâmetro); e microzoósporos (ROUSSEAU et al., 1994). As colônias são 
compostas por centenas a milhares de células embebidas em uma matriz 
mucilaginosa de forma irregular a esférica, geralmente com 20 m a 1 mm, podendo 
atingir, ocasionalmente, até vários milímetros de diâmetro (LANCELOT et al., 1998). 
Uma única colônia de Phaeocystis globosa pode conter até 10.000 células em seu 
interior (ROUSSEAU; MATHOT; LANCELOT, 1990). 
Após uma série de confusões taxonômicas, estudos moleculares indicaram 
que há pelo menos três espécies de Phaeocystis formadoras de colônias – P.
antartica Karsten, P. globosa e P. pouchetii (MEDLIN et al., 1994), que são 
diferenciadas pela morfologia da colônia e distribuição geográfica. As duas primeiras 
possuem células dispostas de maneira uniforme formando colônias esféricas, sendo 
que P. antartica é restrita a águas da Antártida e P. globosa habita a maioria das 
águas temperadas, com temperatura ótima de crescimento em 15°C. Em P.
pouchetii, as células são agrupadas em blocos, geralmente de quatro células, 
dispostos em lóbulos da colônia. Sua distribuição é intermediária, estando presente 
em águas boreais, frias e temperadas (BAUMAN et al., 1994). Apesar da 
predominância em águas frias e temperadas, alguns poucos estudos relatam a 
ocorrência de Phaeocystis em águas quentes do Golfo Pérsico e Mar da Arábia (AL-
HASAN; ALI; RADWAN, 1990; MADHUPRATAP; SAWANT; GAUNS, 2000). 
No complexo estuarino de Paranaguá, foram encontradas Phaeocystis
globosa e P. pouchetii, cujas células flageladas solitárias são de difícil identificação 
e, por essa razão, foram contadas somente as células na forma colonial. Devido a 
deformações nas amostras preservadas, as duas espécies foram consideradas em 
conjunto e representadas como Phaeocystis spp. Uma das espécies, P. globosa, foi 
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cultivada, porém a dificuldade em se manter a alga na forma colonial fez com que o 
cultivo fosse abandonado antes de se realizarem os testes de toxicidade. No 
ambiente natural, essa primnesiofícea foi mais abundante nas estações de coleta 2 
e 5, durante o inverno e início da primavera (Figura 32). Possivelmente, a alga não 
tenha sido detectada nas outras épocas do ano sob a forma colonial porque as altas 
temperaturas não favorecem a formação de colônias pelas cepas locais. Nas 
amostras em que Phaeocystis spp. foi encontrada, a temperatura variou entre 20 e 
25°C e a salinidade entre 9 e 33. Foram registrados picos máximos de 980.000 
cels.L-1 em setembro de 2002, na estação 5 e de mais de 1.100.000 cels.L-1 em 
outubro do mesmo ano, na estação de coleta 2. Não foi encontrada uma relação 
clara entre os picos de concentração de Phaeocystis e os níveis de nutrientes 
inorgânicos dissolvidos, já que durante o pico de setembro as concentrações de 
nutrientes eram relativamente altas e no pico de outubro elas eram bastante baixas. 
A concentração de Phaeocystis na estação de coleta 5 pode estar refletindo 
somente um acúmulo físico das colônias. O local de coleta foi posicionado na 
transição entre a Baía de Antonina e a Baía de Paranaguá, uma área influenciada 
pela pluma de maré, caracterizada pela elevada turbidez devido à retenção de 
materiais sólidos em suspensão (E. C. MACHADO, com. pess.). CADÉE (1996) 
mostrou que pode haver um acúmulo de dez a dezenove vezes na concentração de 
colônias de Phaeocystis globosa em pontos específicos da coluna d’água devido à 
variação da pluma de maré. Contudo, a alga pode realmente ter se desenvolvido 
diferencialmente na estação 5, já que algumas características locais são favoráveis 
ao seu crescimento e formação de colônias. A abundância de partículas sólidas na 
água, refletida na elevada turbidez nesta região, favorece a formação de colônias 
porque essas partículas servem como substrato inicial. Phaeocystis sempre cresce 
em regiões costeiras com essa propriedade (RIEGMAN; Van BOEKEL, 1996). As 
formas coloniais de Phaeocystis, que constituem a fase do ciclo de vida que forma 
florações, são favorecidas na presença de altas concentrações de nitrato 
(RIEGMAN; NOORDELOOS; CADÉE, 1992) e níveis não limitantes de fosfato 
(RIEGMAN; Van BOEKEL, 1996). No CEP, tais condições nutricionais são 
encontradas nas regiões mais internas, como na estação 5. Na estação 6, que 
apresentou concentrações ainda mais elevadas de nutrientes, a baixa salinidade e a 
pouca penetração de luz na coluna d’água devem ter evitado a formação de colônias 
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de Phaeocystis. Em irradiâncias luminosas menores que 45 E.m-2.s-1 num ciclo de 
12:12 horas (claro: escuro), as células permanecem na forma solitária e flagelada 
(PEPERZAK, 2003). Entretanto, a intensidade luminosa que ativa a formação de 
colônias em P. globosa difere de uma cepa para outra. 
 Tem-se sugerido a necessidade de um substrato sólido para que as células 
solitárias de Phaeocystis iniciem a formação de colônias (LANCELOT; BILLEN; 
BARTH, 1991). Em amostras naturais, as colônias menores, com 20 a 50 m de 
diâmetro, sempre são encontradas aderidas a setas de Chaetoceros spp. 
(PASSOW; WASSMANN, 1994). Nas águas turvas, onde Phaeocystis normalmente 
cresce, a presença de um substrato sólido não constitui um problema. O estímulo 
inicial para a formação de colônias parece estar mais relacionado com condições 
ambientais específicas, como a presença de íons de cálcio, que estabilizam a 
estrutura da colônia (Van BOEKEL, 1992), macro-nutrientes, luz e temperatura da 
água (RIEGMAN; Van BOEKEL, 1996). 
 Florações de formas coloniais de Phaeocystis têm sido observadas em todas 
as latitudes, principalmente em ambientes turbulentos e enriquecidos em nutrientes 
(LANCELOT et al., 1998). Esses eventos, aproximadamente monoespecíficos, são 
relatados em ambientes temperados ricos em nitrato e áreas polares. Nestes locais, 
como as águas costeiras da Noruega e o Mar do Norte, grandes florações de 
Phaeocystis ocorrem regularmente durante a primavera, quando as algas se 
aproveitam do estoque de nutrientes acumulado durante o inverno. Em 
contrapartida, as florações que acontecem mais no final da primavera e início do 
verão dependem do aporte de nutrientes trazido pela descarga fluvial (LANCELOT et 
al., 1998). Mas as florações não ocorrem somente em águas frias. No verão de 
1996, foi detectada uma floração bastante extensa de P. globosa nas águas quentes 
do Mar da Arábia, onde a alga foi recentemente introduzida, possivelmente trazida 
por água de lastro de navios (MADHUPRATAP; SAWANT; GAUNS, 2000). O 
fenômeno, incomum na região, foi favorecido por ressurgências de água profunda e 
rica em nutrientes (MADHUPRATAP; SAWANT; GAUNS, 2000).  
O término de uma floração de colônias de Phaeocystis é regulado por uma 
série de processos, tais como sedimentação ou afundamento, autólise das células 
induzida por depleção de nutrientes e pastagem. Portanto, contribuem para a 
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manutenção de uma floração: condições não-limitantes de nutrientes, ambientes 
com constante turbulência e a presença de microzooplâncton, que não conseguem 
pastar sobre as colônias e se alimentam de flagelados, diminuindo a competição por 
luz e nutrientes exercida por este último grupo (RIEGMAN; Van BOEKEL, 1996). No 
final da floração, ocorre uma desintegração das colônias, liberando células que se 
tornam novamente móveis e deixando massas vazias de mucopolissacarídeo, que 
sedimentam em grandes quantidades (CADÉE, 1996). 
Depois de observarem as florações de Phaeocystis ao longo de trinta anos de 
monitoramento na costa holandesa, CADÉE e HEGEMAN (2002) não vêem razão 
para se classificar essas primnesiofíceas como algas nocivas. Durante sua 
investigação de longa duração, os autores não constataram nenhum efeito nocivo 
das florações de Phaeocystis sobre o ecossistema. Mesmo havendo o acúmulo de 
elevadas biomassas, nunca ficou constatada a geração de condições anóxicas em 
regiões rasas, em decorrência de tais eventos (CADÉE; HEGEMAN, 2002). 
Entretanto, diversos autores incluem Phaeocystis na lista de algas nocivas (e.g. 
GRANÉLI et al., 1999) porque esta alga pode gerar alguns incômodos a turistas e 
produzir substâncias tóxicas a invertebrados e larvas de peixes, conforme relatado 
em experimentos de laboratório (e.g. HANSEN; ERNSTSEN; EILERTSEN, 2004). 
Apesar disso, a inibição do desenvolvimento larval e a mortalidade de estágios 
iniciais de vida são processos difíceis de serem percebidos e mensurados em 
programas de monitoramento, o que pode ter levado CADÉE e HEGEMAN (2002) a 
assumirem tal posição. Considerando que os danos à vida marinha podem ser, em 
longo prazo, bem mais graves do que danos à saúde pública e que a região do 
complexo estuarino de Paranaguá é economicamente dependente das atividades de 
pesca, aqüicultura e turismo, Phaeocystis foi considerada uma alga potencialmente 
nociva no presente trabalho. 
 Colônias de Phaeocystis presentes em densidades elevadas podem causar 
uma série de incômodos. A matriz gelatinosa das colônias, composta de 
mucopolissacarídeos, é extremamente viscosa e possui um forte odor. Isso pode 
gerar um aspecto repulsivo ao turismo, obstruir redes de pesca e causar danos aos 
sistemas respiratórios de peixes e bivalves (LANCELOT et al., 1998). Ainda, depois 
da morte da alga, as colônias podem afundar sob a forma de uma chuva orgânica e 
aumentar a decomposição bacteriana junto ao sedimento, atividade que pode 
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consumir grandes quantidades de oxigênio dissolvido (LANCELOT et al., 1998), 
principalmente em locais com circulação de água restrita. 
Em 1992, florações da primnesiofícea Phaeocystis sp. foram apontadas como 
responsáveis pela mortalidade de salmões cultivados na Noruega, sem que no 
entanto os compostos tóxicos ou mecanismos atuantes tenham sido identificados 
(MOESTRUP; THOMSEN, 1995). No final do outono e início do inverno de 1997, na 
China, uma intensa floração de Phaeocystis globosa permaneceu durante dois 
meses, causando a mortalidade de cerca de 60 mil toneladas de peixes cultivados e 
um prejuízo econômico de aproximadamente 8 milhões de dólares (DOUDING; 
HUANG, 1998). Durante florações desta alga, foi constatada a produção de 
dimetilsulfeto, que é transferido para a atmosfera sob a forma de gás e contribui para 
a acidificação da água da chuva (DAVIDSON; MARCHANT, 1992 apud
MOESTRUP; THOMSEN, 1995). 
Phaeocystis pouchetii podem provocar inanição em copépodes que evitam 
pastar colônias saudáveis desta alga (ESTEP et al., 1990), reduzir o crescimento em 
salmões cultivados (EILERTSEN; RAA, 1995) e bloquear o desenvolvimento larval 
em ouriços-do-mar (HANSEN et al., 2003). Além disso, experimentos in vitro com 
essa primnesiofícea indicaram uma toxicidade aguda sobre larvas do bacalhau 
Gadus morhua Linnaeus, 1758 (AANESEN; EILERTSEN; STABELL, 1998). Mais 
tarde, o suposto princípio tóxico foi extraído de cultivos e amostras filtradas durante 
florações de Phaeocystis. A toxicidade desta fração foi comprovada em bioensaios 
padronizados com moscas (STABELL; AANESEN; EILERTSEN, 1999). 
HANSEN, ERNSTSEN e EILERTSEN (2004) constataram a produção e 
liberação de aldeídos poliinsaturados (PUAs) pela primnesiofícea P. pouchetii. Tais 
substâncias, que demonstraram causar inibição na clivagem de embriões de ouriços-
do-mar, reduzir a taxa de eclosão de ovos de copépodes e diminuir o crescimento de 
células compostas por carbonato de cálcio, somente tinham sido reconhecidas em 
diatomáceas, até então (MIRALTO et al., 1999). Os PUAs podem interferir na 
proliferação de células procarióticas e eucarióticas (MIRALTO et al., 1999) e seu 
significado ecológico talvez seja o de conferir vantagem competitiva frente a outras 
algas, atuando como um aleloquímico (LEGRAND et al., 2003). 
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Portanto, florações de ambas as espécies de Phaeocystis que ocorrem no 
complexo estuarino de Paranaguá podem causar uma série de danos à vida 
marinha. O aumento no aporte de nitrato e fosfato, através da eutrofização, 
representa um risco potencial para o surgimento de florações dessas 
primnesiofíceas. O inverno e o início da primavera se mostraram os períodos mais 
favoráveis ao crescimento das formas coloniais de Phaeocystis no local estudado.  
 
6.2.5 Outras microalgas nocivas 
Coscinodiscus wailesii 
Coscinodiscus wailesii é uma diatomácea eurihalina e euritérmica, que cresce 
em salinidades de 8 a 36 e temperaturas entre 1 e 28,5°C (RINCÉ; PAULMIER, 
1986; RICK; DÜRSELEN, 1995; FERNANDES; ZEHNDER-ALVES; BASSFELD, 
2001). Apesar do grande volume celular (diâmetro valvar entre 200 e 350 m), essa 
espécie apresenta alta taxa de crescimento (> 1 div.dia-1) e constante de saturação 
média e taxas de absorção de nutrientes elevadas (SMAYDA, 1997a; ZEHNDER-
ALVES, 2000). 
No Brasil, a alga foi detectada pela primeira vez na Baía de Paranaguá, 
Paraná, em 1987 (VALENTE-MOREIRA, 1987), onde permanece presente até 
então. Posteriormente, houve um relato na Baía de Tijucas, no litoral de Santa 
Catarina (SOUZA-MOSIMANN et al., 1993), estado onde a alga foi registrada 
posteriormente em outras localidades (PROENÇA, não publ.). Atualmente, a área de 
abrangência de C. wailesii inclui também o Estado de São Paulo (L.F. FERNANDES, 
com. pess.) e do Rio de Janeiro (M.C. VILLAC, com. pess.). Embora seja uma alga 
bastante característica e haja diversos estudos anteriores sobre a diversidade 
taxonômica das diatomáceas do complexo estuarino de Paranaguá (MOREIRA-
FILHO; KUTNER, 1962; MOREIRA-FILHO; VALENTE-MOREIRA; CECY, 1975; 
VALENTE-MOREIRA E MOREIRA-FILHO, 1981; MOREIRA-FILHO E VALENTE-
MOREIRA, 1984), C. wailesii foi detectado nesse ambiente somente há duas 
décadas atrás. A distribuição mundial desta alga era originalmente restrita ao 
sudoeste do Pacífico, mas ela invadiu a Europa, Japão e EUA a partir de 1977, 
transportada por água de lastro de navios. A produção de células bênticas de 
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resistência, com capacidade de permanecerem viáveis no escuro por até três 
meses, torna essa diatomácea apta a sobreviver a viagens transoceânicas em 
tanques de lastro. Pelas razões supracitadas, FERNANDES, ZEHNDER-ALVES e 
BASSFELD (2001) consideraram a espécie como exótica invasora, tendo sido 
introduzida no CEP através do transporte em águas de lastro de navios que operam 
no Porto de Paranaguá. 
   Em nossas coletas, C. wailesii esteve presente em baixas concentrações 
durante boa parte do período de amostragem (Figura 33). A temperatura em que foi 
encontrada a diatomácea variou entre 20 e 29°C e a salinidade entre 18,5 e 34. A 
alga foi mais abundante entre fevereiro e abril de 2003, os meses mais quentes do 
ano, apresentando uma concentração celular máxima de cerca de 14.000 cels.L-1 
em março de 2003. C. wailesii foi mais abundante e freqüente no setor intermediário 
do complexo estuarino de Paranaguá, representado pelas estações 3 e 5. Estes 
locais foram caracterizados por manterem níveis relativamente elevados de 
nutrientes durante toda a investigação, quando comparados às estações 1, 2 e 4, 
pontos com condições um tanto similares de temperatura e salinidade. A variação 
espacial na abundância de C. wailesii no CEP pode ter sido influenciada pela 
disponibilidade de nutrientes inorgânicos dissolvidos, visto que a alga possui uma 
elevada demanda de nutrientes para o seu crescimento (SMAYDA, 1997a). Nas 
estações 3 e 5, a elevada turbulência da água gerada principalmente pelas correntes 
de maré também pode favorecer o crescimento de C. wailesii, que possui uma taxa 
de sedimentação elevada. 
Florações de C. wailesii causam prejuízos a cultivos de macroalgas e à pesca 
comercial especialmente pela rápida retirada de nutrientes da água e pela produção 
de elevadas quantidades de mucilagem (BOALCH; HARBOUR, 1977; NAGAI; IMAI, 
1994; NEHRING, 1998). Além disso, a cadeia trófica local pode ser prejudicada e 
espécies-chave de fito e zooplâncton serem substituídas por outras. Espécies 
costeiras comuns de zooplâncton, como os copépodes Temora longicornis Muller, 
1792 e Calanus helgolandicus Claus, 1863, apresentam uma herbivoria ineficiente 
sobre C. wailesii e parecem evitar essa alga como alimento (ROY; HARRIS; PULET, 
1989). Na região de Seto Inland Sea, Japão, um local de características físico-
químicas comparáveis aos ambientes costeiros da região sul do Brasil, florações da 
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diatomácea “gigante” C. wailesii têm sido associadas a eventos de deficiência de 
oxigênio dissolvido no fundo (MANABE e ISHIO, 1991).  
Em 1991, C. wailesii foi detectado durante vários meses em concentrações 
relativamente elevadas (10.000 cels.L-1) numa extensa área do complexo estuarino 
de Paranaguá e plataforma rasa adjacente (FERNANDES, 1992). No final desse 
período, uma quantidade excessiva de matéria orgânica foi sedimentada e foram 
registrados déficits de oxigênio dissolvido, especialmente nas camadas mais 
profundas da coluna d’água. Essa hipoxia possivelmente foi gerada pela 
decomposição bacteriana das algas e pela formação de uma película de muco no 
sedimento, derivada da secreção de mucopolissacarídeos. Concomitantemente, 
observou-se que diversas espécies de fito e zooplâncton foram excluídas 
temporariamente da região, gerando inclusive a redução da biomassa de estágios 
larvais de peixes de importância comercial (L. F. FERNANDES, R. M. LOPES e H. L. 
SPACH, com. pess. em PROENÇA; FERNANDES, 2004). Nas coletas realizadas 
durante a presente investigação, foram medidas concentrações celulares similares 
às registradas em 1991, entretanto somente em um ponto isolado. Em 2003, durante 
o presente estudo, não foram relatados quaisquer efeitos deletérios, como hipoxia e 
mortalidade de animais associados aos picos de abundância de C. wailesii.  
Trichodesmium erythraeum 
A cianobactéria marinha Trichodesmium spp. é amplamente distribuída ao 
longo dos ambientes marinhos oligotróficos tropicais e oceanos sub-tropicais, em 
regiões ou épocas com temperatura da água elevada (CAPONE et al., 1998). Nestes 
ambientes, são reconhecidas duas espécies pelágicas de Trichodesmium: T.
thiebauti Gomont ex Gomont e T. erythraeum Ehrenberg (HALLEGRAEFF; 
JEFFREY, 1984). Estas algas, que crescem sob a forma de tricomas, são 
encontradas geralmente agrupadas em colônias macroscópicas e possuem a 
capacidade de formar grandes agregações superficiais e de fixar nitrogênio 
atmosférico (SUBRAMANIAM, 2002). Esta última característica é importante porque 
uma produção primária que se baseie na fixação de nitrogênio atmosférico pode 
resultar numa exportação líquida de carbono da superfície para as águas profundas, 
conferindo a Trichodesmium spp. um importante papel no ciclo global do carbono 
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(HOOD; MICHAELS; CAPONE, 2000). A fixação de nitrogênio é, também, a 
adaptação ideal para que a alga cresça em ambientes oligotróficos. 
Através de imagens de satélite e observações locais, extensas florações de 
Trichodesmium spp. têm sido registradas no oeste da Austrália, Tailândia, Nova 
Caledônia, Vanuatu, Ilhas Fiji, Tonga, Golfo do México, costa tropical do Atlântico na 
América do Sul, costa da Índia, Mar da Arábia e Mar da China (NEGRI et al., 2004 e 
referências listadas). As florações são mais conspícuas em condições de calmaria, 
quando os tricomas formam densos tapetes na superfície dos oceanos (NEGRI et 
al., 2004). Muitas vezes, as florações de Trichodesmium spp. em mar aberto se 
assemelham a partículas de poeira ou serragem flutuando junto à superfície, 
alinhadas em faixas, paralelas à direção do vento incidente. Na costa oeste dos 
EUA, entre os estados da Carolina do Sul e Flórida, manchas superficiais densas de 
Trichodesmium são detectadas anualmente, com maior incidência durante o verão, 
quando já foram medidas concentrações de até 36.000 tricomas.L-1 (DUNSTAN; 
HOSFORD, 1977). 
Na costa brasileira, é comum encontrar florações de Trichodesmium em 
regiões mais afastadas da costa, principalmente durante a primavera e verão. 
BRANDINI (1988) encontrou uma maior abundância desta alga na plataforma 
continental paranaense quando as temperaturas estavam em torno de 25°C e a 
salinidade ao redor de 35. Embora seja menos comum em regiões costeiras, T.
erythraeum foi detectado dentro do CEP em nossas amostragens. A cianobactéria 
apareceu em baixas concentrações (até 4.500 cels.L-1) em outubro de 2002. Como 
foi encontrada predominantemente na estação 1, área mais externa da Baía de 
Paranaguá, deve ter sido trazida por correntes de maré desde a plataforma 
adjacente até o interior do sistema. Diversos estudos relatam a ocorrência de 
Trichodesmium na plataforma continental do Estado do Paraná, chegando por vezes 
a ser um componente abundante nas águas oceânicas pobres em nutrientes 
(BRANDINI; MORAES, 1986; BRANDINI, 1988; BRANDINI; MORAES; THAMM, 
1988). Não se pode, contudo, descartar a possibilidade de formação de uma 
floração de Trichodesmium na região costeira e porções externas do CEP, regiões 
marcadamente afetadas pelo regime hidrográfico da plataforma continental. 
Trichodesmium pode ser nocivo a animais marinhos sob vários aspectos. O 
término das florações pode gerar condições anóxicas, níveis elevados de amônia e 
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conseqüentes mortalidades, como observado com ostras na Índia (CHELLHAM; 
ALAGARSWAMI, 1978) e peixes e camarões na Tailândia (SUVAPEPUN, 1989). 
Estas algas também têm sido descritas como tóxicas a uma série de outros 
organismos (HAWSER et al., 1991, 1992; GUO; TESTER, 1994). Uma terceira 
possibilidade de mecanismo nocivo é a inanição causada a alguns organismos 
herbívoros, já que tais cianobactérias podem não ser adequadas nutricionalmente e, 
durante as florações, podem se constituir na principal ou única fonte de alimento 
disponível. Esse último efeito já foi demonstrado em larvas de camarões pitu e 
juvenis de ostras (PRESTON; BURFORD; STENZEL, 1998; NEGRI et al., 2004). 
Na região nordeste do Brasil, no litoral do estado de Pernambuco, desde a 
década de 60 se conhece o fenômeno denominado de “Febre de Tamandaré” ou 
“Tínguí”, uma intoxicação associada a florações da cianobactéria Trichodesmium 
erythraeum (SATO; PARANAGUÁ; ESKINAZI, 1964). Os relatos de intoxicações e 
os sintomas descritos sugerem a ação de neurotoxinas. Este episódio ocorre 
geralmente durante os meses de verão e tem se repetido esporadicamente até os 
dias atuais, inclusive na costa da região norte do país (CARVALHO; ESKINAZI-








7 BASES PARA O MONITORAMENTO DE MICROALGAS NOCIVAS E 
FICOTOXINAS NO COMPLEXO ESTUARINO DE PARANAGUÁ 
 
Apesar do período amostral ter compreendido somente quinze meses, com 
uma periodicidade de coletas quase bimestral, os dados gerados durante este 
estudo puderam fornecer um panorama inicial sobre a presença de algas nocivas e 
ficotoxinas no complexo estuarino de Paranaguá (CEP), e suas tendências de 
variação espacial e temporal. 
Os períodos de primavera e o final do verão / início do outono foram as duas 
épocas com maior diversidade e abundância das algas potencialmente nocivas, 
durante a presente investigação (Tabela 11). A rafidofícea Heterosigma akashiwo, 
que promove a mortalidade de peixes e que neste estudo mostrou ser tóxica ao 
microcrustáceo Mysidopsis juniae e a larvas do molusco Perna perna, somente foi 
detectada durante primavera, por dois anos consecutivos. Outra rafidofícea, 
Chattonella spp., e a primnesiofícea Phaeocystis spp. também foram encontradas 
predominantemente durante a primavera. O dinoflagelado produtor de toxinas 
diarréicas, Dinophysis acuminata, esteve presente nas amostras exclusivamente na 
primavera, por dois anos consecutivos. No primeiro ano, na primavera de 2002, um 
teste para detecção de toxinas diarréicas acumuladas no tecido do molusco Mytella
guyanensis teve resultado positivo e foi associado a presença de D. acuminata na 
água. Foi ainda durante a primavera que a cianofícea Trichodesmium erythraeum se
fez presente dentro do estuário. Já o dinoflagelado tóxico Prorocentrum minimum 
teve dois picos de abundância, coincidentes com a primavera e o início do outono. 
Este último período foi quando o dinoflagelado Gymnodinium catenatum, que teve a 
produção de toxinas paralisantes comprovada em laboratório, também foi registrado. 
As espécies da diatomácea produtora de toxinas amnésica Pseudo-nitzschia foram 
mais abundantes no final do verão e início do outono. A diatomácea cêntrica 
Coscinodiscus wailesii, que já formou uma floração associada a danos ecológicos no 
CEP (PROENÇA; FERNANDES, 2004), esteve presente durante diversos períodos 
do ano, mas teve sua maior abundância registrada no final do verão (Tabela 11). O 




Tabela 11 - Microalgas potencialmente nocivas encontradas no complexo estuarino de Paranaguá, 
seus períodos de maior abundância, concentrações celulares máximas, data de registro 









1.1x106 cel.L-1 - Out/2002 Tóxica a invertebrados e 
larvas; incômodo a turistas 
Trichodesmium 
erithraeum 
4.6x103 cel.L-1 - Out/2002 Tóxica a animais marinhos; 
inanição; poluição visual 
Heterosigma akashiwo Somente em amostras 
vivas Out/2002 e Out/2003









1.7x105 cel.L-1 - Abr/2003 Morte de moluscos; extrato é 




3.7x104 cel.L-1 - Jun/2003 Mortalidade de peixes 
Gymnodinium 
catenatum 
6.4x103 cel.L-1 - Fev/2003 Produção de toxinas do PSP
Pseudo-nitzschia spp. 3.2x105 cel.L-1 - Fev/2003 Produção de toxinas do ASP
Coscinodiscus wailesii 
 
Final do verão a 
outono 
1.4x104 cel.L-1 - Mar/2003 Déficit de oxigênio; alteração 
das cadeias tróficas 
 
Foram vários os fatores que contribuíram para a maior diversidade e 
abundância das algas potencialmente nocivas na primavera, no final do verão e 
início do outono. Na primavera, a temperatura em ascensão favorece a germinação 
de cistos e células de resistência e o crescimento das fases vegetativas de diversas 
espécies de algas potencialmente nocivas (e.g. SMAYDA, 1998; IMAI; YAMAGUCHI; 
WATANABE, 1998). A alta concentração de nutrientes, derivada da estocagem 
durante o inverno e da drenagem continental que começa a aumentar durante a 
primavera, colabora para que essas espécies de microalgas atinjam elevadas 
concentrações celulares. O final do verão, quando as temperaturas estão mais 
elevadas e são trazidas grandes quantidades de nutrientes devido à maior 
pluviosidade, registra as maiores concentrações celulares de fitoplâncton 
(BRANDINI, 2000 e referências listadas). Esta época favorece o crescimento de 
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algumas das espécies potencialmente mais nocivas à saúde humana, como Pseudo-
nitzschia spp. e Gymnodinium catenatum (Tabela 11). No início do outono, depois 
que as temperaturas se tornaram mais amenas e os nutrientes foram consumidos, a 
entrada de sistemas de frentes frias causa a geração de ventos e correntes fortes, 
promovendo a circulação da água e a distribuição dos nutrientes remineralizados no 
fundo para as camadas superficiais (MARONE; CAMARGO, 1994; LOPES, 1997). O 
aporte de nutrientes reciclados e a turbulência da água são fatores que favorecem 
os picos de abundância registrados neste período. Além destas tendências gerais, 
algumas características particulares a cada espécie nociva e que já foram discutidas 
no capítulo anterior também indicam uma maior probabilidade de ocorrência de 
eventos prejudiciais durante a primavera e o final do verão e início do outono.  
Na estação 1, localizada na saída do estuário, próxima ao balneário de Pontal 
do Sul e na 5, situada no começo da baía de Antonina, localidade de Europinha, as 
algas potencialmente nocivas foram, em geral, mais abundantes. Neste último local, 
foi registrada a única amostra de molusco contaminado com ficotoxinas durante o 
estudo. Essa região abriga um conjunto de condições favoráveis ao crescimento das 
algas de um modo geral, com elevadas concentrações de nutrientes e níveis não 
limitantes de luz devido a uma presença moderada de material em suspensão. Já na 
estação 1, os valores mais elevados de salinidade favorecem o crescimento de 
diversas espécies potencialmente nocivas. Além disso, as populações de algas que 
crescem na plataforma continental próxima ao CEP podem ser trazidas para as 
áreas mais externas do sistema e ali encontrarem condições favoráveis ao seu 
crescimento. Na zona próxima ao Porto de Paranaguá (estação 3) e na 
desembocadura do rio Itiberê, em Paranaguá (estação 4), a abundância das algas 
potencialmente nocivas foi um pouco menor, mas também importante. Na estação 6, 
situada na região mais interna da baía de Antonina e com salinidades mais baixas, 
as algas foram encontradas com menor freqüência, com exceção do dinoflagelado 
tóxico Prorocentrum minimum, que é mais adaptado a essa condição e forma 
florações sob baixas salinidades em diversas regiões do mundo (SMAYDA, 1990; 
GRZEBYK; BERLAND, 1996; FAN; GLIBERT; BURKHOLDER, 2003). Logo, o 
complexo estuarino de Paranaguá é um mosaico de condições ambientais que 
favorece a ocorrência de florações de diferentes espécies de algas potencialmente 
nocivas, conforme suas preferências e tolerâncias.  
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A presença de várias espécies de algas potencialmente nocivas no complexo 
estuarino de Paranaguá representa um risco iminente. Florações destas algas no 
CEP, a exemplo do que já ocorreu em 2001 com Heterosigma akashiwo 
(PROENÇA; FERNANDES, 2004), podem causar sérios danos aos organismos 
marinhos e até mesmo ao homem, por prejudicarem as atividades de pesca, 
aqüicultura e turismo. A ocorrência de espécies que comprovadamente produziram 
toxinas diarréicas, amnésicas e paralisantes, em conjunto com o crescimento da 
atividade de cultivo e a extração natural de mariscos, ostras e o próprio sururu, 
contribuem para agravar este quadro e potencializam a probabilidade de ocorrência 
de uma intoxicação em seres humanos. A predominância destas algas durante a 
primavera e verão, quando uma quantidade significativamente maior de pessoas 
freqüenta as cidades que margeiam o CEP, também colabora para aumentar os 
riscos de episódios de envenenamento humano. A ausência de um plano de 
monitoramento de algas nocivas e toxinas em moluscos, assim como o 
desconhecimento da comunidade pesqueira sobre o tema, tornam o CEP bastante 
susceptível aos efeitos deletérios causados por eventos de tal natureza. 
Sendo assim, sugere-se a implementação de um plano de monitoramento de 
microalgas potencialmente nocivas e de ficotoxinas, privilegiando as regiões que se 
mostraram mais críticas, além de outros locais com elevada atividade pesqueira e 
onde se realize a extração e o cultivo de animais marinhos, principalmente 
moluscos. O sucesso de um plano desta natureza depende também da 
periodicidade de sua amostragem. O ideal é que se realize um acompanhamento 
semanal das algas e toxinas, mas longas distâncias e elevado número de amostras 
podem dificultar de sobremaneira essa tarefa.  
É também fundamental o monitoramento constante das concentrações de 
ficotoxinas no ambiente, especialmente no que tange à prevenção de intoxicações 
humanas. Somente o monitoramento da abundância das espécies potencialmente 
nocivas de fitoplâncton não é suficiente para garantir uma previsão segura da 
ocorrência de eventos deletérios ao ambiente ou à saúde humana. Entretanto, a 
contagem de tais algas no ambiente é uma ferramenta mais simples e rápida e que 
pode servir como um alerta para a iminência ou possibilidade de um episódio nocivo 
acontecer. Um exemplo disso foi experimentado no Canadá, durante a segunda 
grande floração dominada por Pseudo-nitzschia multiseries, em 1988 (BATES et al., 
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1989). O nível de ácido domóico na água aumentou numa relação direta com a 
concentração celular da alga. A contagem das células no plâncton em conjunto com 
a mensuração de toxinas possibilitou a antecipação e o alerta para um potencial 
problema de toxicidade em moluscos, que veio a ocorrer entre 5 a 10 dias mais 
tarde. A imediata suspensão no consumo de moluscos fez com que não se 
registrasse nenhuma morte naquela ocasião (BATES et al., 1989). 
Com base nas observações feitas no presente estudo e nos dados existentes 
na literatura científica, foi composto um plano de ações sintetizado (Tabela 12), onde 
constam algumas providências que poderão ser tomadas em um futuro 
monitoramento de algas tóxicas e ficotoxinas no CEP, levando-se em consideração 
as concentrações celulares das principais microalgas potencialmente nocivas e os 
níveis de toxinas medidos em moluscos.  
Tabela 12 - Plano de ações proposto para o monitoramento de ASP, DSP e PSP no complexo 
estuarino de Paranaguá, com base na contagem de algas potencialmente nocivas e 











Desta forma, as algas potencialmente nocivas e as ficotoxinas acumuladas 
em moluscos bivalves seriam constantemente monitoradas, mas os esforços 
poderiam ser aumentados em determinadas épocas, usando como sinal de alerta a 
Pseudo-nitzschia Dinophysis Gymnodinium
 spp. acuminata  catenatum AÇÕES
(ASP) (DSP) (PSP)
Contagem de microalgas nocivas
no plâncton e análise de toxinas
em moluscos; semanalmente
Intensificar o monitoramento 
do plâncton
Intensificar testes para detecção
de toxinas em moluscos bivalves
20 g de ácido 2 g de ácido 80 g de saxitoxina Alertar público e autoridades;  
domóico em 1 g ocadáico e/ou 1,8 ou equivalentes em proibir a comercialização de
de carne de g de DTX-1 em 1g 100 g de carne moluscos; continuar os testes
molusco (5) de hepatopâncreas (6) de molusco (7) em ritmo intensificado 
< nível de interdição < nível de interdição < nível de interdição Liberar o consumo de moluscos
em 3 amostras em 2 amostras em 3 amostras depois de restabelecidos os
consecutivas num consecutivas num consecutivas num níves seguros de toxinas; 
período de 14 dias(8) período de 7 dias(8) período de 14 dias(8) continuar o monitoramento
FONTES: (1) Anderson et al. , 2001; (2) Bates; Garrinson; Horner, 1998; (3) Reguera, 2003; (4) Proença et al., não publ.; 
                   (5) Quilliam; Xie; Hardstaff, 1995; (6) Lee et al., 1987;  (7) Fernández; Cembella, 1995; (8) Todd, 2003.
< 100 cels.L-1
1.500 cels.L-1 (4)Nível de risco
50.000 cels.L-1 (1) presença (1) 100 cels.L-1 (1)Nível de alerta
100.000 cels.L-1 (2) 1.000 cels.L-1 (3)
Nível de liberação





concentração celular das principais microalgas tóxicas no ambiente. De acordo com 
esse modelo proposto, depois de atingido o nível de alerta para uma ou mais algas 
(Tabela 12), o monitoramento do plâncton deve ser intensificado, diminuindo o 
intervalo entre as amostragens e, se for o caso, aumentado o número de estações 
de coleta. Então, se o nível de risco para uma ou mais algas for alcançado (Tabela 
12), intensifica-se os testes para detecção das toxinas em moluscos, sejam eles 
bioensaios com camundongos ou análises de cromatografia líquida. Somente 
precisam ser intensificados os testes para detecção das toxinas produzidas pela 
microalga que ultrapassou o nível de risco. A quantificação das toxinas presentes 
nos moluscos, por bioensaio no caso de PSP e DSP e cromatografia para ASP e 
confirmação de eventos de DSP, é que irá determinar se os bivalves estão aptos 
para o consumo humano. Caso as concentrações de toxinas atingirem os níveis de 
interdição (Tabela 12), as autoridades competentes devem ser informadas para que 
procedam com medidas proibitivas e divulgação ao público consumidor. Hospitais, 
postos de saúde e clínicas também devem ser avisados para que fiquem atentos a 
quadros com sintomatologia característica das intoxicações. O monitoramento das 
toxinas deve prosseguir em ritmo intenso, até que sejam restabelecidos níveis 
considerados seguros, ou seja, abaixo dos níveis de interdição. Alcançados esses 
níveis, deve-se observar um período de quarentena no qual novas amostragens 
precisam ser realizadas para confirmar a diminuição da toxicidade. O período de 
quarentena e o número necessário de amostragens para confirmar o resultado são 
específicos para cada intoxicação (Tabela 12). Quando os níveis de liberação são 
observados, a comercialização e o consumo dos moluscos podem voltar à 
normalidade, mediante a continuidade do monitoramento. 
As toxinas diarréicas estão entre as toxinas marinhas que manifestam 
sintomas sob as menores doses de ingestão (Tabela 12). Gastrenterites originadas 
de DSP têm sido registradas em casos de ingestão de doses tão baixas quanto 48 a 
75 g de ácido ocadáico (YASUMOTO et al., 1985; VALE; SAMPAYO, 2002). Por 
outro lado, para provocar o PSP são necessários níveis entre 1 e 4 mg de saxitoxina 
(SCHANTZ, 1984) e os sintomas do ASP são manifestados após a ingestão de 60 a 
110 mg de ácido domóico (TODD, 1993).  
Pela razão apresentada acima e pelo grande volume celular e alta produção 
de toxinas observada em Dinophysis acuminata, os níveis de alerta e risco para essa 
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alga foram mais restritivos. Em alguns países, quando se trata especialmente do 
monitoramento de DSP, a restrição à comercialização de moluscos é feita com base 
na contagem de células tóxicas no plâncton (ANDERSEN; HALD; RADWAN, 1996). 
Apesar de não existir um número mínimo de células de D. acuminata definido como 
capaz de causar problemas de DSP, é comum assumir que 1.000 cels.L-1 seja uma 
quantidade preocupante e capaz de originar eventos de intoxicações (REGUERA, 
2003). Contudo, moluscos bivalves em contato com 200 cels.L-1 de Dinophysis fortii 
(YASUMOTO et al., 1985) ou D. acuminata (BLANCO et al., 1998) já são capazes de 
adquirir um nível de toxicidade maior do que o aconselhável para o consumo 
humano. Por outro lado, NISHITANI, SUGIOKA e IMAI (2002) mensuraram 
concentrações de cerca de 500 cels.L-1 de D. fortii e 700 cels.L-1 de D. acuminata, 
sem que nenhuma toxicidade tenha sido registrada em moluscos. A tendência é que, 
quando a abundância total do fitoplâncton é baixa e a concentração relativa das 
microalgas tóxicas na água torna-se maior, os moluscos filtram mais células tóxicas 
na sua alimentação. Isso explica, em parte, porque alguns eventos de intoxicação 
ocorrem com concentrações tão baixas de Dinophysis (SAMPAYO et al., 1990). 
Outro fator de variação é a taxa de divisão celular. Quando as algas estão se 
dividindo muito lentamente, em períodos com condições desfavoráveis ao 
crescimento, as toxinas produzidas vão sendo acumuladas por um longo período, 
aumentando a toxicidade em cada uma das células remanescentes. Em épocas de 
crescimento ativo e maior abundância de Dinophysis, as células tendem a ser menos 
tóxicas (REGUERA, 2003). Devido a essa grande variabilidade, o monitoramento de 
uma área com intensa atividade de extração e/ou cultivo de moluscos marinhos deve 
sempre contemplar a análise de toxinas nos moluscos, em adição à contagem de 
espécies de microalgas nocivas. O primeiro é um procedimento mais direto e 
confiável, já que mede a toxicidade no organismo vetor dos envenenamentos. 
Mesmo assim, o uso da contagem de células no plâncton mostrou ser uma 
ferramenta auxiliar importante no monitoramento de toxinas diarréicas na Espanha. 
REGUERA (2003) observou que há uma defasagem temporal de uma semana entre 
o pico de abundância de Dinophysis acuminata na água e o valor máximo de 
toxicidade encontrado em mexilhões cultivados no mesmo local. A importância de se 
observar um período de quarentena após um evento de intoxicação de moluscos 
também foi salientada pela autora. A detoxicação (=depuração) em mexilhões 
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contaminados durou entre 3 a 4 semanas após as concentrações de Dinophysis 
tornarem-se menores do que 1.000 cels.L-1 (REGUERA, 2003). Outra justificativa 
para o período de quarentena é a longa duração dos eventos de contaminação de 
moluscos por toxinas diarréicas, como observado em Portugal (VALE; SAMPAYO, 
2003). 
 Os níveis de alerta e risco para Pseudo-nitzschia spp. (Tabela 12) foram 
menos restritivos devido à elevada quantidade de ácido domóico que um ser 
humano necessita ingerir para se intoxicar e à alta concentração de células 
necessária para produzir tal quantidade. BATES, GARRINSON e HORNER (1998) 
assumiram que é preciso uma concentração celular de ao menos 100.000 cels.L-1 de 
Pseudo-nitzschia para contaminar moluscos em níveis críticos para o consumo 
humano. Contudo, na presente investigação, mesmo tendo ultrapassado a 
concentração de 300.000 cels.L-1 em fevereiro de 2003, não foi detectado ácido 
domóico nos moluscos analisados. Na Galícia, região da Espanha, uma floração de 
até 450.000 cels.L-1 de Pseudo-nitzschia australis resultou na contaminação de 
moluscos mitilídeos em concentrações de 18 g.g-1, um nível muito próximo do 
limite para o consumo humano (MÍGUEZ; FERNÁNDEZ; FRAGA, 1996). Isso chama 
a atenção para o problema de se contar espécies tóxicas em conjunto com espécies 
não tóxicas, bem como ressalta a importância de se considerar a contribuição 
relativa das células de Pseudo-nitzschia na concentração total do fitoplâncton. Nas 
nossas amostras em que houve o pico de mais de 300.000 cels.L-1 de Pseudo-
nitzschia spp., essa concentração representava somente cerca de 11% do total de 
células no fitoplâncton. Caso sua contribuição relativa fosse próxima a 100%, 
mesmo mantendo a concentração de 300.000 cels.L-1, os moluscos teriam uma 
maior chance de serem contaminados porque estariam potencialmente ingerindo 
uma quantidade maior de células de Pseudo-nitzschia.  
O nível de risco adotado para Gymnodinium catenatum foi de 1.500 cels.L-1 
(Tabela 12) com base em análises realizadas em Armação do Itapocoroy, Santa 
Catarina. Em 2004, naquele local, amostras de moluscos exibiram uma baixa 
toxicidade em testes de PSP, com níveis próximos ao limite de detecção do 
bioensaio com camundongos. No ambiente, foram detectadas pouco mais de 1.700 
cels.L-1 de G. catenatum, sendo que nenhuma outra alga produtora de toxinas 
paralisantes foi encontrada (PROENÇA et al., não publ.). Por outro lado, florações 
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com cerca de 50.000 cels.L-1 de G. catenatum já foram responsáveis por níveis 
muito altos de intoxicação em moluscos (até 3.990 gSTXeq.100g-1) nas rias de 
Vigo e Pontevedra, Espanha (ANDERSON; SULLIVAN; REGUERA, 1989). 
Entretanto, naquela oportunidade a contagem do dinoflagelado no plâncton pode ter 
sido subestimada, já que um ano depois uma floração atingiu até 2.000.000 cels.L-1 
em alguns pontos e a toxicidade máxima medida em moluscos foi menor (2.640 
gSTXeq.100g-1; ANDERSON; SULLIVAN; REGUERA, 1989).   
O monitoramento de Gymnodinium catenatum como causador de PSP deve 
ser realizado através de uma amostragem do plâncton em toda a coluna d’água. 
Essa alga é uma espécie de dinoflagelado altamente ativa e, durante suas florações, 
o uso de migrações verticais possibilita sua perpetuação por longos períodos ao 
passo que exclui competitivamente outras espécies (CLEMENTSON et al., 2004). 
Outra peculiaridade a que se deve estar atento é o tamanho das cadeias de G.
catenatum. A presença de longas cadeias (32 a 64 células) de G. catenatum no 
ambiente tem sido relacionada a populações que estão crescendo ativamente e com 
toxicidade ascendente (GÁRATE-LIZÁRRAGA et al., 2004). 
Por vezes, a toxicidade de Gymnodinium catenatum detectada por bioensaios 
com camundongos não condiz com o perfil de toxinas pouco potentes encontradas 
em análises de cromatografia líquida. Novas toxinas paralisantes, como as recém-
descobertas GC1, GC-2 e GC-3, podem ser as responsáveis por tal diferença. Por 
possuírem uma porção menos polar de hidroxibenzoato, as moléculas de GC1-3 
possivelmente tenham uma grande habilidade de atravessar o epitélio intestinal e 
vascular, assim como a saxitoxina e outras toxinas paralisantes potentes 
(LLEWELLYN; NEGRI; QUILLIAM, 2004). Ainda, o fato das moléculas serem 
lipofílicas pode reduzir sua taxa de eliminação em mamíferos e favorecer seu 
acúmulo no tecido adiposo animal, inclusive em moluscos bivalves (ISHIDA et al., 
1996). A possibilidade de que toxinas desconhecidas contribuam para a toxicidade 
total de G. catenatum torna o bioensaio com camundongos um método bastante útil 
no monitoramento de PSP, apesar das questões éticas envolvidas.  
Um evento de intoxicação de moluscos por toxinas paralisantes também deve 
ser seguido por um período de depuração. TALEB, VALE e BLAGHEN (2003) 
mencionaram entre um e dois meses o período médio que os moluscos 
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contaminados precisavam para se purificar, depois de terem sido contaminados por 
toxinas paralisantes. A duração dependia do grau de contaminação e a espécie de 
molusco envolvida. 
Como visto, o monitoramento de ficotoxinas no CEP deve ter como principais 
alvos as espécies apresentadas neste estudo, ou seja, Dinophysis acuminata, 
Pseudo-nitzschia spp., e Gymnodinium catenatum, mas não pode deixar de 
considerar a possibilidade de outras espécies tóxicas aparecerem no ambiente.  
A introdução de espécies exóticas contribui para o aumento na ocorrência de 
florações de algas nocivas ao longo do globo. O transporte pode ocorrer 
naturalmente, através de correntes oceânicas e costeiras (TESTER et al., 1991), ou 
ser induzido pelo homem por meio de atividades como o lastreamento de navios 
(HALLEGRAEFF; BOLCH, 1992; RIGBY; HALLEGRAEFF, 1994) e a translocação 
de estoques de animais para a aqüicultura (SCARRATT; SCARRATT; SCARRATT, 
1993). Nestes processos, as microalgas são levadas de uma região de comum 
ocorrência até outros locais onde sua presença nunca houvera sido registrada antes. 
Caso consigam se instalar com sucesso no novo ambiente, as espécies invasoras, 
ou exóticas, podem causar impactos complexos em compartimentos distintos do 
ecossistema (RUIZ et al., 2000). Elas podem alterar as relações tróficas da cadeia 
alimentar, competir com espécies nativas por espaço, ou introduzir substâncias 
tóxicas ou novas doenças, que afetam os organismos residentes e as populações 
humanas (DASZAK; CUNNINGHAM; HYATT, 2000). 
Tanto as correntes oceânicas e costeiras, como a aqüicultura e a água de 
lastro de navios que é descarregada no porto de Paranaguá podem trazer novas 
espécies de microalgas nocivas para o CEP, ou mesmo cepas mais tóxicas das 
espécies já estabelecidas. Outras espécies de Dinophysis, que já foram encontradas 
em diferentes regiões do Brasil, são capazes de produzir toxinas diarréicas e 
representam um risco, caso sejam detectadas no CEP. Essas espécies são: D.
caudata (litorais nordeste, sudeste e sul) D. fortii (RS), D. mitra (RS), D. rotundata 
(SC e RS) e D. tripos (SC e RS) (CARDOSO, 1993; SEELIGER; ODEBRECHT; 
CASTELLO, 1998; YONEDA, 1999; SCHMITT; PROENÇA, 2000).  
O dinoflagelado produtor de PSP Pyrodinium bahamense Plate não possui 
registros no Brasil, mas representa um grave problema econômico e de saúde 
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pública em diversos países tropicais pobres (Van DOLAH, 2000; HALLEGRAEFF, 
2003). Estes países, situados na região do Indo-Pacífico e América Central, 
dependem do consumo de alimentos marinhos e não possuem experiência na 
pesquisa de algas tóxicas. Na região indo-pacífica, o Pyrodinium bahamense var. 
compressum (Böhm) Steidinger, Tester et Taylor vem sendo responsável por 
intoxicações desde 1972, quando formou uma floração em Papua Nova Guiné. 
Desde então, novas ocorrências se seguiram em Brunei (1976), região central das 
Filipinas (1983), norte das Filipinas (1987) e Malásia (1988; Van DOLAH, 2000). 
Somente nas Filipinas, esta alga já foi responsável por mais de 1.500 casos de 
envenenamento, com 100 fatalidades, resultantes do consumo de moluscos e peixes 
filtradores que continham a toxina. Na Guatemala, em uma única floração em 1987, 
187 pessoas foram hospitalizadas e 26 morreram (HALLEGRAEFF, 2003). Várias 
espécies do gênero Alexandrium, que também não são encontradas no CEP, são 
produtoras de toxinas paralisantes que causam problemas gravíssimos de saúde 
pública nos locais em que ocorrem. Como estes dinoflagelados formam cistos de 
resistência e podem ser introduzidos em novas regiões pela água de lastro de navios 
(SCHOLIN; HALLEGRAEFF; ANDERSON, 1993), sugere-se também a 
implementação de um plano de manejo de água de lastro no Porto de Paranaguá 
para mitigar o problema da introdução de novas espécies nocivas. O referido plano 
de manejo já está sendo elaborado no âmbito do projeto ALARME (FNMA/PROBIO 
n. CVI 008/2002).    
No complexo estuarino de Paranaguá, diversas espécies nocivas podem ter 
sido introduzidas recentemente. Dentre elas, Coscinodiscus wailesii foi apontado 
como uma espécie exótica e que teria sido introduzida na Baía de Paranaguá via 
água de lastro de navios (FERNANDES; ZEHNDER-ALVES; BASSFELD, 2001). 
Heterosigma akashiwo foi detectada no Brasil somente a partir de 1997 (PERSICH; 
GARCIA; ODEBRECHT, 1998). Existe a possibilidade que esta espécie estivesse 
presente no ambiente sem ter sido identificada, mas ela pode ser mais uma espécie 
exótica, cujo mecanismo de introdução é desconhecido (PROENÇA; FERNANDES, 
2004). A outra espécie com origem duvidosa é Gymnodinium catenatum, que foi 
registrado no Brasil pela primeira vez em 1998 (PROENÇA; TAMANAHA; SOUZA, 
2001). Dificilmente esta espécie passaria despercebida em amostras de plâncton 
coletadas anteriormente, já que as células formam cadeias longas e características. 
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Entretanto, resta a dúvida se este dinoflagelado foi trazido em tanques de lastro de 
navios ou transportado através de correntes litorâneas desde as águas argentinas 
e/ou uruguaias (PROENÇA; TAMANAHA; SOUZA, 2001).   
Além de novas introduções, outras algas nocivas já encontradas no CEP não 
foram abordadas no presente estudo. A diatomácea Amphora coffeaeformis, 
presente no CEP em baixas concentrações (PROCOPIAK, 2004), foi apontada por 
SHIMIZU et al. (1989) como produtora de baixas concentrações de ácido domóico. 
Contudo, a toxicidade dessa alga é dúbia, já que novas cepas isoladas não 
confirmaram tal capacidade (BATES et al., 1989; LUNDHOLM; SKOV, com. pess. 
em BATES, 2000). Além disso, SALA, SAR e FERRARIO (1998), em um estudo de 
revisão morfológica, argumentaram que A. coffeaeformis tem sido freqüentemente 
identificada de maneira errônea, e que a classificação dessa espécie como 
toxigênica é ambígua. Outra espécie já detectada no CEP foi o dinoflagelado 
produtor de toxinas do PSP Alexandrium tamarense (Lebour) Balech (L.F. 
FERNANDES, com. pess.). Entretanto, em nossas amostras, nenhuma célula desta 
alga foi encontrada. Este dinoflagelado já havia sido observado em altas densidades 
na costa do Rio Grande do Sul, em 1996 (ODEBRECHT; MÉNDEZ; GARCIA, 1997). 
Lá, células viáveis e cistos foram isolados e cultivados, e a toxicidade de A.
tamarense foi comprovada por cromatografia líquida. O perfil de toxinas paralisantes 
foi composto pelas toxinas dos tipos C1, C2, GTX1, GTX2, GTX3, GTX4, neoSTX e 
STX, sendo que as moléculas de maior toxicidade específica foram predominantes, 
mostrando o perigo desta microalga para a saúde pública (PERSICH, 2001). 
 A implementação de um bom plano de monitoramento de microalgas nocivas 
e ficotoxinas não previne somente danos à saúde pública, mas ajuda a mitigar as 
perdas econômicas conseqüentes das florações dessas algas. Dificilmente 
consegue-se estimar o custo econômico dos eventos de florações de microalgas 
nocivas e existem relativamente poucos dados concretos que quantifiquem tais 
prejuízos, mas eles são bastante expressivos. Um único evento de envenenamento 
paralítico por consumo de mariscos (PSP), no Nordeste dos EUA, teve um custo 
estimado de 6 milhões de dólares (SHUMWAY, 1988). Em 1997, um evento 
envolvendo o dinoflagelado Pfiesteria piscicida em Chesapeake Bay, EUA, resultou 
em protestos públicos, vários enfermos e uma perda estimada de 43 milhões de 
dólares (SIELING; LIPTON, 1998). Em Washington, florações da rafidofícea 
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Heterosigma akashiwo causaram prejuízos anuais de 4 a 5 milhões de dólares aos 
produtores de peixes em cultivos de tanque-rede (HORNER; GARRINSON; 
PLUMLEY, 1997). Ainda nessa mesma região, as perdas econômicas devido a 
florações da diatomácea Chaetoceros spp. chegam a custar cerca de 500 mil 
dólares para a indústria pesqueira, a cada episódio (RENSEL, 1993). No ano 2000, 
uma extensa floração de Gymnodinium catenatum causou uma interdição voluntária 
na comercialização de moluscos cultivados e extração em bancos naturais, gerando 
um prejuízo de cerca de US$ 2 milhões mensais (IRWIN et al., 2003).  
A maior razão pela qual governos e entidades privadas mantém seus planos 
de monitoramento de microalgas nocivas e ficotoxinas é a aqüicultura. Essa 
atividade vem sendo apontada como uma solução para o aumento da produção de 
alimentos de origem marinha e encontra-se em franca expansão em diversos locais 
do litoral brasileiro, incluindo o CEP e regiões adjacentes. Entretanto, a 
implementação de áreas para a aqüicultura e a obrigação de se garantir a qualidade 
do alimento produzido conduzem à necessidade de um monitoramento dos 
organismos nocivos nos corpos d’água e de substâncias tóxicas nos próprios 
alimentos. Grandes programas de monitoramento são praticados na Espanha 
(SÁNCHEZ-MATA; MORA, 2000), Escócia (HENDERSON; DAVIES, 2000), Suécia 
(ACKEFORS, 2000), França (BELIAEFF et al., 2001), Noruega (DAHL; AUNE; 
AASE, 1996) e Nova Zelândia (RHODES; SCHOLIN; GARTHWARTE, 1999), onde 
ajudam a garantir a qualidade dos frutos-do-mar cultivados e conquistar as vendas 
no mercado externo. 
O estado de Santa Catarina, no Brasil, é o maior produtor nacional de 
moluscos marinhos. Para fornecer suporte a esta expressiva atividade, em 1997 foi 
implantado um programa piloto de monitoramento de algas nocivas e ficotoxinas na 
região da Enseada de Armação do Itapocoroy, responsável por uma grande 
produção do molusco Perna perna e que corresponde ao maior parque de cultivo de 
moluscos em nível nacional (SOBRAL; MANZONI, 2000). A análise das ficotoxinas é 
realizada através de bioensaios com camundongos, no caso de DSP e PSP, e por 
cromatografia líquida de alta eficiência para ASP. Já foram detectadas toxinas 
amnésicas, diarréicas e paralisantes (PROENÇA et al., 2004a) e as microalgas 
potencialmente nocivas mais comuns são Pseudo-nitzschia spp., Gymnodinium 
catenatum, Dinophysis acuminata, D. caudata e Prorocentrum minimum (TAVARES; 
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ODEBRECHT; PROENÇA, 2001). Devido à proximidade geográfica e semelhança 
climática, a implementação de um programa de monitoramento no complexo 
estuarino de Paranaguá poderia ser beneficiada da experiência catarinense, através 
de parcerias e trocas de informações. Além disso, as espécies de microalgas 
nocivas e de moluscos cultivados em ambas as regiões são basicamente as 
mesmas.  
Portanto, somente através da implementação de programas de 
monitoramento se pode conhecer os problemas relacionados à presença de algas 
nocivas e ficotoxinas em um determinado local, bem como buscar medidas para 




















8  CONCLUSÕES 
 
De um modo geral, a temperatura da água e a concentração de nutrientes são 
os principais fatores que regulam as variações sazonais na ocorrência de 
microalgas potencialmente nocivas no complexo estuarino de Paranaguá 
(CEP); 
O CEP se constitui num mosaico de condições ambientais que favorece a 
ocorrência de florações de diferentes microalgas nocivas, cuja distribuição 
varia em função das preferências e tolerâncias de cada espécie e da 
hidrodinâmica do ambiente; 
O setor intermediário do CEP é a região mais propícia para o crescimento das 
microalgas, devido a co-existência de níveis moderados de salinidade e 
condições não limitantes de luz e nutrientes inorgânicos dissolvidos; 
O teste de toxicidade com camundongos demonstrou ser uma ferramenta 
mais eficiente do que a cromatografia líquida para estimar a toxicidade de 
amostras contendo toxinas paralisantes, em virtude do complexo perfil de 
toxinas a ser analisado; 
A elucidação completa de casos de DSP detectados por testes de toxicidade 
só é possível caso haja disponibilidade de um método de análise por 
cromatografia líquida bastante refinado e capaz de incluir diversos tipos de 
toxinas; 
Pós-larvas com 22 dias de idade do camarão Litopenaeus vannamei não são 
um bom organismo indicador de toxicidade de algas, já que demonstram uma 
elevada tolerância a várias substâncias tóxicas e a condições ambientais 
adversas. Em contrapartida, larvas do molusco Perna perna e juvenis do 
misidáceo Misidopsis juniae têm aplicação prática e eficiente;  
A existência de diversas espécies de algas potencialmente nocivas e a 
comprovação da produção de toxinas amnésicas, diarréicas e paralisantes 
indicam a necessidade da implementação de um programa de monitoramento 
de microalgas nocivas e ficotoxinas no complexo estuarino de Paranaguá, 
PR. Tal necessidade é reforçada pela dependência social e econômica da 
população local por atividades como o turismo, pesca, extrativismo e cultivo 
de animais marinhos.   
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Anexo 1  Tabela de Somer, relacionando tempo de morte de camundongos 
injetados com extratos de PSP e unidades de toxicidade
 
Tempo de morte Mouse units 
 (min:s)                    (MU) 
 
1:00   100 
  :10   66,2 
  :15   38,3 
  :20   26,4 
  :25   20,7 
  :30   16,5 
  :35   13,9 
  :40   11,9 
  :45   10,4 
  :50   9,33 
  :55   8,42 
 
2:00   7,67 
  :05   7,04 
  :10   6,52 
  :15   6,06 
  :20   5,66 
  :25   5,32 
  :30   5,00 
  :35   4,73 
  :40   4,48 
  :45   4,26 
  :50   4,06 
  :55   3,88 
 
3:00   3,70 
  :05   3,57 
  :10   3,43 
  :15   3,31 
  :20   3,19 
  :25   3,08 
  :30   2,98 
  :35   2,88 
  :40   2,79 
  :45   2,71 
  :50   2,63 
  :55   2,56 
 
4:00   2,50 
  :05   2,44 
  :10   2,38 
  :15   2,32 
  :20   2,26 
  :25   2,21 
  :30   2,16 
  :35   2,12 
  :40   2,08 
  :45   2,04 
  :50   2,00 
  :55   1,96 
 
Fonte: FERNÁNDEZ; CEMBELLA, 1995, p. 
222-223. 
Tempo de morte Mouse units 
 (min:s)                    (MU) 
  
5:00   1,92 
  :05   1,89 
  :10   1,86 
  :15   1,83 
  :20   1,80 
  :30   1,74 
  :40   1,69 
  :45   1,67 
  :50   1,64 
   
6:00   1,60 
  :15   1,54 
  :30   1,48 
  :45   1,43 
 
7:00   1,39 
  :15   1,35 
  :30   1,31 
  :45   1,28 
 
8:00   1,25 
  :15   1,22 
  :30   1,20 
  :45   1,18 
 
9:00   1,16 
  :30   1,13 
 
10:00   1,11 
    :30   1,09 
 
11:00   1,075 
    :30   1,06 
 
12:00   1,05 
13:   1,03 
14:   1,015 
15:   1,000 
16:   0,99 
17:   0,98 
18:   0,972 
19:   0,965 
20:   0,96 
21:   0,954 
22:   0,948 
23:   0,942 
24:   0,937 
25:   0,934 
30:   0,917 
40:   0,898 
60:   0,875  
 
 
Anexo 2  Correção dos valores de toxicidade pelo peso do camundongo
 
 
Peso do camundongo  Mouse units       
  (g)                           (MU) 
 
10    0,50 
10,5    0,53 
11    0,56 
11,5    0,59 
12    0,62 
12,5    0,65 
13    0,675 
13,5    0,70 
14    0,73 
14,5    0,76 
15    0,785 
15,5    0,81 
16    0,84 
16,5    0,86 
17    0,88 
17,5    0,905 
18    0,93 
18,5    0,95 
19    0,97 
19,5    0,985 
20    1,00 
20,5    1,015 
21    1,03 
21,5    1,04 
22    1,05 
22,5    1,06 
23    1,07 
   
 
Fonte: FERNÁNDEZ; CEMBELLA, 1995, p. 226. 
 
 
 
 
 
 
